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促進酸化法を用いた水中有害有機物の高度分解処理装置の開発 
および分解挙動の解明に関する研究 
 
≪概要≫ 
排水中の難分解性有機物を処理する方法として促進酸化法(Advanced Oxidation Processes : 
AOPs)が研究されている。AOPs は、オゾン、紫外光、過酸化水素、光触媒あるいは Fenton 試薬な
どの物理化学的な処理手法を併用または組合せることで OH ラジカルを生成させ、その強力な酸
化作用により水中の難分解性有機物を完全分解する水処理技術である。AOPs は理論上ほぼ全ての
有機物を水と二酸化炭素などの無機レベルにまで分解することが可能であり、様々な微量難分解
性有機物を効率よく完全除去する有効な手段として注目されている。現在、様々な物理化学的手
法の組合せによる促進酸化法の研究が行われているが、オゾンを生成するためのオゾナイザーや
排オゾン処理装置などの周辺機器の初期費用が高いこと、また過酸化水素や Fenton 試薬を用いる
場合その試薬コストの高さも問題となっている。 
本論文では、一般的に使用されるオゾナイザーを使用せず、装置内でのオゾンの生成が可能で
ある自己循環型の促進酸化法分解処理装置を提案し、その装置性能を評価した。オゾン–紫外光–
二酸化チタン併用処理により、処理時間 120 min で濃度 50 mg/L のフェノールが完全分解したこ
とを確認した。様々な AOPs において、装置の処理効率を比較するために Electrical energy per order 
(EEO)が使用されている。提案した自己循環型促進酸化法分解処理装置の EEOを算出したところ、
報告されている AOPs 反応モデルの EEO よりも低いことを確認した。このことから本装置が省エ
ネルギーで実用的なシステムであることが示唆された。また、オゾン、紫外光および二酸化チタ
ンを併用することによる相乗効果について報告した。 
化学的応用として、AOPs を用いた水処理装置の設計を行う上で、有機物を効率的に分解処理
するために必要となる最適な分解反応を把握するために、AOPs を用いた水中有害有機物の分解挙
動について明らかにした。芳香族化合物ではオゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理が最も効果的
な処理法であることを確認した。一方、鎖式化合物においては紫外光–二酸化チタン併用処理が最
も効果的な処理法であることを確認した。また、有機物の分解特性に及ぼす炭素数、官能基の種
類およびベンゼン環の有無の影響についても明らかにした。さらに、近年問題視されている医療
排水中に含まれる医薬品成分の分解除去に着目した。医薬品成分であるカフェイン単体、および
イミプラミン塩酸塩、カフェイン、サリチル酸、ジクロフェナクナトリウム、ナジリクス酸の 5
 種類の医薬品成分を混合した模擬医療廃液ともに医薬品成分を完全分解することが可能であるこ
とを確認しており、作製した本自己循環型分解処理装置が実際の医療現場における排水処理にも
適用可能であることを見出した。 
 
≪各章の要旨≫ 
第 1 章は、AOPs の概要として、現在報告されている AOPs に関する研究について、AOPs の種
類や AOPs を利用した水処理の実証例を紹介した。また、オゾンの物理化学的性質や生成法なら
びに OH ラジカルの物理化学的性質や生成法について説明した。 
第 2 章は、オゾン、紫外光および二酸化チタンを併用した自己循環型促進酸化法分解処理装置
を提案し、その装置性能について述べた。本装置の特徴は、オゾナイザーを使用せず装置内での
オゾンおよび OH ラジカルの同時生成が可能であることである。本装置の装置性能をフェノール
の分解により評価した。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理により、処理時間 120 min で濃度
50 mg/L のフェノールが完全分解したことを確認した。また、フェノール分解およびその COD 除
去においては、擬一次反応速度で整理できることを確認した。オゾン–紫外光併用条件における
COD 除去速度定数 kO3–UVの値は、オゾン単独条件における COD 除去速度定数 kO3および紫外光単
独条件における COD 除去速度定数 kUV の値の合計値よりも高い値を示すことを確認した。また、
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件における COD 除去速度定数 kO3–UV–TiO2 の値は、オゾン単独
条件における COD 除去速度定数 kO3および紫外光–二酸化チタン併用条件における COD 除去速度
定数 kUV–TiO2の値の合計値よりも高い値を示すことも確認した。このことから、オゾン、紫外光お
よび二酸化チタンの併用によりヒドロキシラジカルの生成が促進されるため、相乗効果が得られ
ることを確認した。汚染物質の分解にかかる電気エネルギー消費量を求める方法として Electrical 
energy per order (EEO)が使用されている。本装置の EEO を算出したところ、その値は 28.1 
kW·h/m
3
·order であり、報告されている AOPs 反応プロセスの EEOよりも低いことを確認した。こ
のことから本装置が省エネルギーで実用的なシステムであることを確認した。 
第 3 章では、AOPs を用いた効率的な水処理装置の設計を行う上で重要となる有機物の最適な
分解反応を把握するため、AOPs を用いた水中の有害有機物の分解挙動について述べた。数種類の
有機物の全有機炭素量(TOC)を測定した結果、芳香族化合物ではオゾン–紫外光–二酸化チタン併用
処理で最も高い分解性能を、一方、鎖式化合物においてはオゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理
と紫外光–二酸化チタン併用処理は同程度の分解性能を示すことを確認した。そのため、芳香族化
合物をより速く完全分解するためにはオゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理で行う必要があるが、
鎖式化合物ではコスト面を考慮すると紫外光–二酸化チタン併用処理での分解処理が最適である
ことが示唆された。また、有機物の分解特性に及ぼす炭素数、官能基の種類およびベンゼン環の
有無の影響についても明らかにし、各有機物の TOC 除去が、擬零次反応速度で示されることを確
認した。さらに、グループ寄与法の考え方を応用することで、有機物の化学構造から TOC 除去速
度定数を求めることが可能であることを確認した。 
 第 4 章では、病院等から排出される医療排水中に含まれる医薬品成分に対する AOPs 分解処理
装置の性能評価、およびゼオライト併用による分解性能の向上について述べた。本装置を用いる
ことで、初濃度 100 mg/L のカフェインを 240 min で完全分解することが可能であることを確認し
た。さらに、カフェイン、サリチル酸、イミプラミン塩酸塩、ナジリクス酸およびジクロロフェ
ナクナトリウムを混合した混合医薬品成分模擬廃液中のTOCの除去に対しても、処理時間240 min
で TOC を 90.0%除去することが可能であった。以上のことから本装置は医薬品成分を完全除去す
ることが可能であり、実際の医療排水の処理にも適用可能であることが示唆された。オゾン–紫外
光–二酸化チタン併用条件にゼオライトを加えることにより分解性能を大幅に向上させることが
可能であった。また、ゼオライトを繰り返し使用しても急激なゼオライトの結晶構造の崩壊は確
認されず、分解性能の低減も確認されなかった。以上のことからオゾン–紫外光–二酸化チタン併
用条件にゼオライトを組合せる方法は、有機物の分解効率を大幅に向上することが可能である高
い実用性を示すプロセスであることが示唆された。 
第 5 章は、本研究で得られた結果の総括と今後の展望についてまとめた。 
以上
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第 1 章 
序論 
 
1.1  水質浄化における促進酸化法 (Advanced Oxidation 
Processes：AOPs)の現状 
 
 産業の発達に伴い、工業廃水、病院排水、農業排水、生活排水および最終処分場浸出水
などから排出される様々な化学物質による水質汚染が顕在化している。安全な水を確保す
るためには、汚水の浄化技術が必要不可欠である。現在、汚水浄化技術として活性汚泥処
理が広く利用されている [1-1, 1-2]。活性汚泥処理とは好気性の微生物を用いて有機物を分解
除去する生物学的な手法であり、下水処理施設や大規模な工場の廃水処理施設など様々な
場所で運用されている。活性汚泥処理は省エネルギーで二次汚染が尐なく、さらに環境へ
の影響が尐ないことや低コストであることから、特に下水処理施設での処理に適している。
しかし、活性汚泥処理には運用上の課題もある。活性汚泥処理は流入してくる廃水の量に
比べて微生物の汚染物質分解反応が遅いため、巨大な槽を設置する必要があり、広大な土
地が必要となる。また、微生物の管理が必須であり、運用には高いノウハウが求められる。
微生物に対して毒性のある成分や栄養となる成分が含まれた廃水が流入した場合や、天候
の変化や pH の変化によって微生物が増減する。現在、廃水処理に適した微生物濃度を保
つための確立された方法はなく、管理・運用する者のノウハウが頼りとなっている。そし
て、処理後に生成する汚染物質を処理した微生物の死骸である大量の余剰汚泥の処理が必
要なことも欠点として挙げられる。  
また近年、難分解性有害有機物と呼ばれる化学物質による水質汚染が問題視されている
[1-3]。難分解性有害有機物は紫外線や微生物の作用などの自然の環境条件下では分解されに
くいため、長期間に渡り地球上に残留する。また、微量であっても発ガン性、遺伝子損傷
性または内分泌攪乱性などの作用を持ち、人体および生態系に対して悪影響を及ぼす。そ
れ故に、微量であっても一度環境中に排出された場合には、環境破壊や食物連鎖による二
次汚染が懸念される。そのため、難分解性有害有機物の早急な処理が必要とされる。しか
しながら、現在の主流な水処理方法である活性汚泥処理、活性炭処理 [1-4]あるいは固液分離[1-5, 
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1-6]などでは難分解性有機物の完全除去が困難である[1-7]。そのため現在、難分解性有機物の
除去技術として促進酸化法(Advanced Oxidation Processes : AOPs)が注目されている。 
 促進酸化法とはオゾン、紫外光、過酸化水素、超音波あるいは Fenton 試薬などの物理化
学的手法を併用することにより強力な酸化剤であるヒドロキシラジカルを生成させ、その強
力な酸化力により水中の難分解性有機物の酸化分解を行う水処理技術の総称である [1-8]。ヒ
ドロキシラジカルは非常に酸化活性が高く、多くの有機物と迅速に反応する。有機化合物を
酸化する能力の大きさは、酸化還元電位によって表される。代表的な物質の酸化還元電位を
Table 1-1に示す[1-9]。ヒドロキシラジカルの酸化還元電位は 2.80 eVであり、オゾンの 2.08 eV、
過酸化水素の 1.78 eV および次亜塩素酸の 1.49 eV と比較しても非常に強い酸化力を有して
いる。そのためヒドロキシラジカルは反応性が高く、理論上ほぼ全ての有機物を水と炭酸ガ
スなどの無機レベルにまで分解することが可能である。また、その反応性の高さからヒドロ
キシラジカルは通常の環境下では長時間存在することはできず、生成後速やかに消滅するた
め、二次処理を必要としない [1-10]。さらに、ヒドロキシラジカルは反応の相手を選ばず、様々
な種類の難分解性有機物を分解除去することが可能である。従来より使用されてきた酸化処
理では有機物に対する反応選択性があり、例えばオゾン処理では炭素不飽和結合が主たる酸
化部分であった。促進酸化法では従来の酸化処理では分解が困難であった物質も分解可能で
あること、また TOC(全有機炭素)濃度も減尐させることができることが期待される。促進酸
化法による有機物分解のフローチャートを Figure 1-1 に示す。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Type of oxidizing agent Oxidation potential [eV]
Fluorine 3.06
Hydroxyl radical 2.80
Oxygen (atomic) 2.42
Ozone 2.08
Hydrogen peroxide 1.78
Hypochlorite 1.48
Chlorine 1.36
Chlorine dioxide 1.27
Oxygen (molecular) 1.23
Table 1-1 Oxidizing potential of some oxidizing agents. 
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1.2 オゾン 
1.2.1 オゾンの物理化学的性質 
 
オゾンは 3 つの酸素原子で構成される特有の臭いを有する分子である。オゾンは Figure 
1-2 に示すような二等辺三角形状の分子構造であり、原子間距離が 0.1278 nm、結合角は
116.8°である [1-11]。オゾンの各酸素原子の電子状態は sp2 混成軌道から成り立っており、中
央の酸素原子は 1 個の非共有電子対を持ち、両端の電子は 2 個の非共有電子対を有してい
る。底辺部に相当する 2 個の酸素原子間には分子骨格内の電子の分布状態に依存すると考
えられる電気的な引力が働いていると考えられ、そのためオゾンは折れ曲がった構造をし
ており、角度は 120°より若干小さくなっている。また、それぞれの軌道の重なりにより π
電子が分子全体に広がっており、この結果各原子間に π 結合が生じて二重結合に近い状態
になっている。中心の酸素原子と両端の酸素原子の結合は 2 本とも等価であり、オゾン分
子は Figure 1-3 に示すような 2 つの極限電子構造が重ね合わされた共鳴構成体であると考
えられる。  
オゾンは空気中の酸素への紫外光照射あるいは雷などの放電現象によって生成され、自
然の大気中にも微量に存在する。オゾンの寿命は大気中では数時間から数十時間であり、
水中では数秒から数十分である。オゾンは比較的不安定であり、オゾンと直接化学反応す
る物質がなくても自発的に酸素分子に分解する。光学的に不安定であり、可視から紫外域
の光を吸収して光分解される。水との共存下ではさらに分解が促進される。オゾンの分解  
Figure 1-1 Flowchart of Advanced Oxidation Processes. 
・O3
Degradation of
Persistent organic pollutants
・UV
・TiO2 ・H2O2
・Ultrasound ・Fenton
combination Generation of 
OH radical 
・H2O
・CO2
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過程で極めて反応性の高い酸素原子が生成されるためオゾンは強い酸化力を有しており、
有機物を分解することが可能である。その性質からオゾンは脱臭、殺菌、漂白、医療分野、
および半導体プロセスにも利用され、水処理の分野でも古くから使用されてきた。しかし
ながら、オゾンは高い反応選択性を有しており、例えばオレフィン類などの不飽和化合物
との反応速度は非常に速いが、飽和のアルコール類、カルボン酸類あるいは電子吸引性の
官能基を持つ化合物との反応速度は極端に遅くなる。そのため、オゾンは不飽和結合の切
断などの部分的な酸化で可能な脱色、脱臭および殺菌を効率よく行うことは可能であるが、
有機物を完全分解して無機化するには限界がある。TOC、DOC(溶解性有機炭素 )および
COD(化学的酸素要求量)などを十分な除去率で低減することは一般に困難である。  
オゾンの人に対する急性毒性は、環境中における暴露による呼吸器症状として、咳、深
呼吸時の胸骨下痛、息切れ、喉の乾燥、呼吸困難などがある。また、非呼吸器症状として
は頭痛、吐気、倦怠感などがあり、重度の影響として嗜眠と極度の疲労、めまい、不眠、
集中力の低下、チアノーゼ、目刺激などがある。空気中オゾン濃度が 0.01-0.02 ppm 程度で
オゾンの臭気を感じ、0.1 ppm 程度から鼻、のどの刺激、0.2-0.5 ppm で視力の低下、暗調
整能の低下および眼の刺激、0.4-0.5 ppm で上部気道の刺激、0.6-0.8 ppm で胸痛、せき、肺
機能拡散容量の減尐、1-2 ppm で疲労感、頭痛、頭重および呼吸機能の変化、5-10 ppm で
呼吸困難、嗜眠性、脈拍増加、50 ppm 以上では 1 時間で生命危険となる [1-12]。そのため、
室内にオゾンが充満しないように注意する必要がある。オゾンの代表的な性質を Table 1-2
に示す。  
OO
O
116.8°
Figure 1-2 Molecular structure of ozone. 
OO
O
+
- OO
O
+
-
Figure 1-3 Resonance of ozone. 
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1.2.2 オゾン生成理論 
1.2.2.1 紫外線照射法 
 
オゾンは自然界においても大気中に存在する酸素分子に太陽光線が照射されることに
よって生成するが、人工的にオゾンを生成するためには紫外線ランプを使用することが多
い。空気中の酸素に 175–242 nm の紫外光を照射することでオゾンが生成される。  
(1-1) 
                          (1-2) 
(1-3) 
(1-4) 
ここで、M は化学反応に直接関与しない余分のエネルギー吸収体である第 3 物質であり、
この M はたいてい別の酸素分子あるいは窒素分子である [1-13, 1-14, 1-15]。酸素分子に波長
175-242 nm の紫外光が照射されると、酸素分子は基底状態の酸素原子に解離する。このよ
うにして生成した基底状態の酸素原子が第 3 物質の存在下で酸素分子と反応してオゾンを
生成する。このようにして生成されたオゾンは 254 nm 付近に強い吸収帯を持ち、この波
長域の紫外光を吸収して酸素原子と酸素分子に分解される。酸素原子はオゾンとも競争的
に反応して、オゾンを酸素分子に分解する。式(1-1)-(1-4)の反応はチャップマン機構と呼ば
れる [1-13, 1-14]。この生成法ではオゾンの生成と分解が同時に起こるため、高濃度オゾンは生
Properties
Melting point -192.7 ℃
Boiling point -111.9 ℃
Acceptable concentration 0.1 ppm (vol)
Olfactory concentration 0.02 ppm (vol)
Decomposition rate In the air：16 h, In water：15～30 min
(Half-life at the normal temperature)
Solubility 570 mg/L (at the normal temperature)
O2 + hν→ 2O (λ = 175–242 nm) 
O + O2 + M → O3 + M 
O3 + hν → O + O2 
O + O3 → 2O2 
Table 1-2 Physical and chemical properties of ozone. 
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成されないが簡易的にオゾンを生成することが可能な方式である。  
 
 
1.2.2.2 放電法  
 
大量のオゾンを生成するため、一般のオゾン発生器(オゾナイザー)では放電による生成
方式が用いられている。酸素または空気中で放電させることにより、酸素分子が解離し、
酸素原子、酸素分子および第三体(M)の反応によりオゾンが生成する。 
(1-5) 
この酸素原子は、放電により放出された電子(e−)を酸素分子に衝突させ、解離させること
で生成する。  
(1-6) 
すなわち、酸素分子が適当な運動エネルギーを持った電子と衝突すると、電子の運動エネ
ルギーが共鳴的に酸素分子に移乗して励起状態の酸素分子が生成され、一定の確率で酸素
原子間の結合が切れて酸素原子が生成する。酸素原子の生成速度は式(1-7)で表すことがで
きる。  
(1-7) 
k は反応速度定数であり、[O]および[O2]はそれぞれ酸素原子および酸素分子の濃度を表し
ており、[e−]は電子密度を表す。vd を電子のドリフト速度、σを電子衝突による酸素分子
解離の部分衝突断面積とすると、この電子が単位時間に酸素分子と衝突して酸素分子を解
離させる頻度νは、  
(1-8) 
であり、速度定数 k は、 
 (1-9) 
で与えられる。vd とσは換算電界強度の関数であり、したがって、速度定数 k は換算電界
強度の関数となる。放電場における電子密度[e−]は、放電電力密度を W/S、放電電圧を V、
電子の荷電量を qe、全放電電流のうちの電子電流寄与率をκとすると、  
[e−] =  𝜅
𝑊/𝑆
𝑞𝑒𝜈𝑑𝑉
                                                   (1-10) 
で与えられる。電子密度は放電電力密度、放電電圧および換算電界強度の関数である。こ
O2 + O + M → O3 + M 
O2 + e
−
 → O + O + e
−
 
d[O]/dt = 2k[O2] [e
−
] 
ν= vdσ[O2] [e
−
] 
k = vdσ 
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こで W は放電電力、S は放電電極の面積である。  
放電法には、無声放電、コロナ放電、沿面放電、グロー放電およびアーク放電等がある。
特に無声放電はオゾン生成に適している放電法であり、一般的に利用されているオゾナイ
ザーにはこの無声放電が用いられている。無声放電は誘電体を介した電極に交流の高電圧
を印加する放電であり、Figure 1-4 に示すように放電ギャップ中に酸素を流すことでオゾ
ンが生成される。  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
1.2.2.3 水電解法 
 
 水を電気分解すると酸素および水素が発生するが、特定の条件下では酸素と同時にオゾ
ンガスが発生する。紫外線照射法および放電法では酸素からオゾンを生成するが、水電解
法では水(H2O)の O からオゾンを生成する。このとき、酸素発生も同時に平行して起こる。  
(1-11) 
(1-12) 
(1-13) 
水を電気分解するには電解質が必要であり、通常イオン交換水が用いられる。近年燃料
電池分野でも実用化が期待されている固体高分子電解質膜を利用することで、電解質を含
まない純水からでも電気分解が可能である [1-16]。この水電解法では 20%程度の高濃度オゾ
ンガスを発生させることが可能である。しかし、生成効率は放電法よりも小さいことから、
大規模化には適せず、また高分子電解質膜の寿命が短いなどの課題が残されている。  
 
 
陽極 2H2O → O2 + 4H
+
 + 4e
− 
陽極 3H2O → O3 + 6H
+
 + 6e
− 
陰極 2H
+
 + 2e
−
 → H2 
O2 O2 + O3silent discharge 
dielectric
ground electrode
high voltage electrode
Figure 1-4 Mechanism of silent electrical discharge. 
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1.2.3 オゾン測定法 
 
 一般的なオゾン測定法としてヨウ素滴定法がある [1-17]。ヨウ素滴定法は、オゾンとヨウ
化カリウム(KI)が反応して遊離するヨウ素(I2)をチオ硫酸ナトリウムで還元滴定し、その滴
定量よりオゾン濃度を測定する方法である。  
 中性 pH に緩衝された水溶液中において、オゾンとヨウ化カリウムが反応し、ヨウ素が
遊離する。  
(1-14) 
オゾンとヨウ化カリウムの反応により遊離するヨウ素量は溶液の pH に依存する。酸性下
では、ヨウ化水素の連鎖酸化反応のためオゾン消費当量以上のヨウ素が遊離する。  
(1-15) 
(1-16) 
塩基性下では、高濃度のヒドロキシルイオンの自己分解が促進され、ヨウ素酸生成反応が
起こるため、遊離しているヨウ素イオン量はオゾン消費当量よりも尐なくなる。  
(1-17) 
以上のことから、正確なオゾンの定量を行うためには、溶液中に pH7 のリン酸緩衝液を添
加し、溶液の pH を中性に保つ必要がある。  
オゾンとヨウ素イオンの反応を中性下で行うと、一部のヨウ素酸が生成する。生成した
ヨウ素酸をヨウ素に戻すため、滴定時には溶液に酢酸を添加し、酸性にする。  
(1-18) 
遊離したヨウ素をチオ硫酸ナトリウム溶液で滴定すると下記の反応が進む。  
(1-19) 
チオ硫酸ナトリウムの滴定量はオゾン濃度に比例する。式(1-10)および(1-15)の量論関係よ
り、溶液中のオゾン量は式(1-16)で算出される。 
(1-20) 
ここで、y はオゾン量[g]、a はチオ硫酸ナトリウム濃度[mol/l]、x はチオ硫酸ナトリウム滴
定量[ml]、MO3 はオゾン分子量である。  
 
 
 
O3 + 2I
−
 + H2O → I2 + O2 + 2OH
−
 
I2 + 2KOH → KIO + KI + H2O 
3KIO → 2KI + KIO3 
I
−
 + 3O3 → IO3
−
 
IO3
−
 + 6H
+
 + 5I
− 
→ 3I2 + 3H2O 
I2 + 2S2O3
2−
 → 2I
−
 + S4O6
2−
 
y = a×10-3×x×0.5×MO3 
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1.2.4 オゾンによる水処理 
 
 オゾンの酸化還元電位は 2.08 eV であり、塩素の酸化還元電位 1.36 eV よりも大きく [1-9]、
オゾンは塩素よりも強い酸化力を有する酸化剤である。オゾンは一般にオゾン発生器によ
り酸素から生成される。そのため、塩素のような薬液の貯蔵や輸送の心配がないという取
扱上の利点がある。また、水中では比較的短時間で酸素に分解されるため処理水への残留
性が低く、健康への影響が危惧される有機塩素化合物などの副生成物の生成が抑制できる。
そのため、オゾンは上水処理や下水処理、あるいは工業廃水処理などの様々な分野で使用
されている。オゾンは主に、(1)殺菌、(2)脱色、(3)脱臭、(4)有機物の酸化分解、(5)無機物
の酸化、(6)凝集性の改善の目的で水処理に用いられている。  
 オゾンによる水処理は 1905 年頃フランスのニースで最初に実施され、現在ヨーロッパを
中心に数百カ所で稼働している。国内では 1973 年に尼崎市の神崎浄水場で本格的なオゾン
処理が導入された。1971 年から 1973 年にかけ、琵琶湖でカビ臭が発生し、これを除去す
るため検討委員会がつくられ、対応策が現場実験によって検討された。中心となった処理
操作がオゾン処理であり、2~3 年の実験結果からカビ臭が十分除去されることが確認され
た。1990 年度までのオゾン処理施設の導入頻度は 0～2 箇所/年度程度であったが、1991 年
度以降、臭気対策だけでなく、トリハロメタン先駆物質低減やクリプトスポリジウム対策
のため、首都圏、関西圏を中心に 20 数箇所で設置され稼働している。2000 年以後も建設
が続き、現在ではオゾン処理利用の浄水場は総数で 40 を超えるまでになっている。しかし、
この数値は「オゾン処理+粒状活性炭処理方式」および「生物処理+オゾン処理+粒状活性
炭処理方式」を含んだものであり、オゾン処理のみを導入している浄水場はまだまだ尐な
い。これらの情報は平成 21 年年 3 月に厚生労働省から「水道事業における高度浄水処理の
導入実態及び導入検討等に関する技術資料」としてまとめられ公表されている。  
 
 
1.3 ヒドロキシラジカル 
1.3.1 ヒドロキシラジカルの物理化学的性質 
 
 ヒドロキシラジカルは酸素原子の 2 つの不対電子の 1 つが水素原子と共有結合したもの
であり、不対電子を 1 つ持つ。ヒドロキシラジカルは、水または気化させた水を放電中の
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電子と衝突させ解離させることで発生する。  
(1-21) 
また、放電中に酸素が存在する場合には、放電により生成した酸素原子との反応によって
も発生する。  
(1-22) 
ヒドロキシラジカルは水分子を原料にして生成する以外にも、オゾンあるいは過酸化水素
やヒドロペルオキシルラジカル(HO2•)などの活性酸素やイオンなどを介することによって
も生成される。  
 ヒドロキシラジカルの酸化還元電位は 2.80 eV であり、フッ素の酸化還元電位 3.06 eV に
次ぐ高い酸化力を有している [1-9]。そのため、ほぼすべての有機物を酸化分解して無機化す
ることが可能である。ヒドロキシラジカルと有機物の反応速度定数はオゾンと比較しても
非常に高く、ほぼすべての有機物に対し 106–1010 L/mol·s となっている [1-18]。ヒドロキシラ
ジカルおよびオゾンと各種物質の反応速度定数を Table 1-3 に示す [1-19, 1-20, 1-21, 1-22, 1-23, 1-24, 
1-25]。また、ヒドロキシラジカルは反応の相手を選ばず、様々な種類の難分解性有機物を分
解除去することが可能である。ヒドロキシラジカルの反応としては、  
(ⅰ) 電子移動 
(1-23) 
(ⅱ) 水素原子引き抜き 
 (1-24) 
(ⅲ) 付加 
 (1-25) 
(ⅳ) ラジカル同士の結合 
(1-26) 
 (1-27) 
(ⅴ) 連鎖反応の担体 
 Initiation 
 (1-28) 
 Propagation 
(1-29) 
(1-30) 
e
−
 + H2O → H• + •OH + e
−
 
O + H2O → •OH + •OH 
•OH + R (or R
−
) → OH
−
 + R•
+
 (or R•) 
•OH + RH → H2O + R• 
•OH + R → •ROH 
•OH + •OH → H2O2 
•OH + HO2• → H2O + O2 
•OH + RH → H2O + R• 
R• + O2 → RO2• 
RO2• + RH → ROOH + R• 
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Reaction rate constant
with O3
Reaction rate constant
with OH radical
[L/mol s] [L/mol s]
Acetaldehyde CH3CHO 1.5 7.3×10
8
Acetic acid CH3COOH < 3.0×10
-5
1.6×10
7
Acetone CH3COCH3 3.2×10
-2
1.1×10
8
Aniline C6H5NH2 9.0×10
7
1.4×10
10
Anisole C6H5OCH3 2.9×10
2
5.4×10
9
Benzaldehyde C6H5CHO 2.5 4.4×10
9
Benzene C6H6 2.0 7.8×10
9
1-Butanol C4H9OH 5.8×10
-1
4.2×10
9
2-Butanone CH3COC2H5 7.0×10
-2
9.0×10
8
n -Butylamine CH3(CH2)3NH2 < 2.0×10
-2
7.7×10
9
Chlorobenzene C6H5Cl 7.5×10
-1
5.5×10
9
2-Chlorophenol 2-ClC6H4OH 1.1×10
3
1.2×10
10
4-Chlorophenol 4-ClC6H4OH 6.0×10
2
7.6×10
9
trans -Dichloroethylene ClCH=CHCl 5.7×103 6.2×109
Diethyl ether (C2H5)2O 1.1 3.6×10
9
Ethanol C2H5OH 3.7×10
-1
1.9×10
9
Ethylbenzene C6H5C2H5 1.4×10 7.5×10
9
Formaldehyde HCHO 1.0×10
-1
1.0×10
9
Formic acid HCOOH 5.0 1.3×10
8
Fumaric acid HO2CCH=CHCO2H 6.0×10
-3
6.0×10
9
Methanol CH3OH 2.4×10
-2
9.7×10
8
Methylamine CH3NH2 < 1.4×10
5
1.8×10
9
Nitrobenzene C6H5NO2 9.0×10
-2
3.9×10
9
4-Nitrophenol 4-O2NC6H4OH < 5.0×10 3.8×10
9
1-Octanol CH3(CH2)7OH < 8.0×10
-1
7.7×10
9
Phenol C6H5OH 1.3×10
3
6.6×10
9
Propionic acid  CH3CH2COOH < 4.0×10
-4
6.2×10
8
Salicylic acid C6H4(OH)COOH < 5.0×10
2
2.2×10
10
Chemical compound Molecular formula
Table 1-3 Reaction rate constants for various organic compounds with O3 or OH radical. 
  
12 
(1-31) 
(1-32) 
(1-33) 
(1-34)  
(1-35) 
 Termination 
(1-36) 
(1-37) 
(1-38) 
などがある。しかし一方で、反応選択性が低いためヒドロキシラジカルがヒドロキシラジカ
ル捕捉剤(スカベンジャー)との反応に消費され、分解対象物質の分解性能が低下する [1-26]。
スカベンジャーの代表的なものとして、炭酸イオンや重炭酸イオンなどの反応速度定数が高
い無機陰イオンが挙げられる。  
(1-39) 
(1-40) 
 
 
1.3.2 ヒドロキシラジカル生成理論 
1.3.2.1 オゾンからの生成 
 
 ヒドロキシラジカルはオゾンを原料に生成される。オゾンからヒドロキシラジカルを生
成する場合には以下の方法から生成される。  
(ⅰ) オゾン/水の紫外光分解によるヒドロキシラジカルの生成  
 オゾンに水の共存下にて波長 310 nm 以下の紫外光を照射すると、酸素分子と一重項の
励起酸素原子が生成する。その励起酸素原子は、周囲の水分子と反応し、ヒドロキシラジ
カルを生成する [1-27]。  
 (1-41) 
(1-42) 
水溶液中での光分解の場合、生成したヒドロキシラジカルは互いに接近し水のクラスター
に囲まれ、籠効果により直ちに結合して過酸化水素が生成する [1-8, 1-28, 1-29, 1-30, 1-31]。そして
CO3
2−
 + •OH → CO3
-
 + OH
− 
HCO3
2−
 + •OH → HCO3 + OH
− 
RO• + RH → ROH + R• 
RO2• + HO2• → RO• + O2 + •OH 
RO• →→ product + HO2• 
RO2• + C=C → RO2 – C – C• 
RO2 – C – C• + O2 → RO2 – C – C – O2• 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
–
 
R• + R• → RR 
R• + RO2• → RO2R 
RO2• + RO2• → RO2R or 2RO• + O2 
O3 + hν (λ < 310 nm) → O2 + O 
O + H2O → 2 •OH 
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生成した過酸化水素とオゾンが反応することにより、再度ヒドロキシラジカルが生成する。 
(1-43) 
(1-44) 
(ⅱ) 水中オゾンの自己分解  
 水中のオゾンは比較的不安定であり、自己分解の過程でヒドロキシラジカル、ヒドロペ
ルオキシルラジカル(HO2•)およびヒドロトリオキシルラジカル(HO3•)を生成する
[1-31]。この
一連の反応はオゾンと OH−の反応で開始されるため、溶液を塩基性にして OH−濃度を高め
ることで、ラジカル濃度を増加させることが可能である。  
 (1-45) 
(1-46) 
(1-47) 
(1-48) 
(1-49) 
 
 
1.3.2.2 過酸化水素の紫外線分解  
 
 過酸化水素は紫外域に弱い吸収帯を持っており、過酸化水素に波長 300 nm 以下の紫外
光を照射することによりヒドロキシラジカルが生成する [1-32]。  
 (1-50) 
 
 
1.3.2.3 Fenton 反応  
 
 Fenton 反応は過酸化水素に 2 価および 3 価の鉄イオンを反応させることによりヒドロキ
シラジカルを生成する方法である [1-33]。2 価の鉄イオンは過酸化水素によって酸化され、
Fe(Ⅲ)となるが、過酸化水素によって還元され、Fe(Ⅱ)に戻る。Fenton 反応は過酸化水素を
消費して鉄イオンが酸化還元サイクルを回し、有機物を酸化分解する反応と考えることが
できる。  
(1-51) 
2 •OH → H2O2 
H2O2 + O3 → •OH 
O3 + OH
−
 → HO2
−
 + O2 
O3 + HO2
−
 → O3
−
 + HO2• 
O3
−
 + H
+
 → HO3• 
HO3• → •OH + O2 
O3
−
 + H2O → •OH + O2 + OH
−
 
Fe
2+
 + H2O2 → Fe
3+
 + OH
−
 + •OH 
H2O2 + hv → 2•OH 
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(1-52) 
この方法は 1894 年に Fenton により発見された方法であり、薬品の投与のみで鉄イオン
が触媒となり反応が進む。そのため非常に容易な方法であり、重金属汚染土壌や汚水の浄
化に広く用いられている。  
しかし、式(1-52)の Fe(Ⅲ)の還元反応は式(1-51)の Fe(Ⅱ)の酸化反応と比べると非常に反
応速度は低く、継続的にヒドロキシラジカルを生成することができないため、有機物を完
全に分解する前に分解反応がほとんど停止してしまう。そこで実際には、Fe(Ⅱ)を大量に
投入してヒドロキシラジカルを生成している。大量に Fe(Ⅱ)を投入することにより廃液処
理後に大量の鉄スラッジが発生するという課題がある。スラッジとなった鉄は回収したと
しても再利用が困難であり、一般的には産業廃棄物として処理されている。  
 
 
1.3.2.4 光触媒法  
 
 光触媒法は半導体としての性質をもつ金属酸化物を触媒として用いる手法であり、高い
安定性や分解性能の良さから主に二酸化チタンが用いられている。二酸化チタンに 390 nm
以下の波長の光が当たると、価電子帯の電子が励起され伝導帯に移る。伝導帯に移った電
子は表面に吸着された酸素を還元し、スーパーオキサイドアニオン (•O2
−
)を生成する。一方、
価電子帯の正孔(h+)は光触媒表面の吸着水やヒドロキシル基(OH−)を酸化し、ヒドロキシラ
ジカルを生成する [1-34]。  
(1-53) 
(1-54) 
 (1-55) 
(1-56) 
(1-57) 
(1-58) 
(1-59) 
(1-60) 
(1-61) 
(1-62) 
Fe
3+
 + H2O2 → Fe
2+
 + H
+
 + HO2• 
TiO2 + hv (< 390 nm) → e
−
 + h
+
 
h
+
 + OH
−
 → •OH 
h
+
 + H2O → •OH + H
+ 
e
−
 + O2 → •O2
− 
•O2
−
 + H2O2 → •OH + OH
−
 + O2 
2H
+
 + 2O2•
−
 → H2O2 + O2 
2h
+
 + 2H2O → H2O2 + 2H
+ 
O2 + e
−
 + H
+
 → HO2•
− 
•O2
−
 + e
−
 + 2H
+
 → H2O2 
O2 + 2e
−
 + 2H
+
 → H2O2 
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1.3.2.5 電気分解からの生成  
 
 直接的反応では PbO2 や Sb 添加 SnO2 などをアノードで用いることで、アノードに吸着
した H2O から電子が奪われることによりヒドロキシラジカルが生成する
[1-35]。  
(1-63) 
カソード側では electro−Fenton 反応により過酸化水素が生成する [1-36]。  
(1-64) 
 
 
1.3.2.6 超音波からの生成  
 
 水あるいは水溶液に超音波(US)を照射すると、微小な気泡が発生する。この気泡の生成・
成長・崩壊によって、局所的に数千℃もの高温になる。その結果、水分子は熱分解し、ヒ
ドロキシラジカルおよび水素ラジカル(H•)となる [1-37, 1-38]。  
(1-65) 
常温常圧下で周波数 20 kHz～数 MHz の超音波により、液体や溶液中においてラジカルを
容易に生成することが可能である。  
 
 
1.3.2.7 マイクロバブルからの生成  
 
 マイクロバブルとは発生時の気泡直径が 50 µm 以下の気泡である。通常の気泡が水中を
急速に上昇して表面で破裂して消えるのに対して、マイクロバブルは気泡体積が微細であ
るため上昇速度が遅く水中に長時間滞在する。気泡は気液界面により取り囲まれており、
その界面では液相の表面張力が作用する。液体が水の場合では表面張力は界面の表面を小
さくするように作用するため、球形の界面を持つ気泡では表面張力はその内部の気体を圧
縮する気体となる。加圧された気体の溶解度が圧力とともに高くなることでマイクロバブ
ルは縮小していき、最終的に消滅する。このマイクロバブルが消滅するときにラジカルが
生成すると考えられている [1-39]。マイクロバブルの供給気体としてオゾンを利用した場合、
ラジカル生成量が劇的に増加する。オゾンをマイクロバブルとして供給すると消滅時にオ
H2O → •OH + H
+
 + e
−
 
O2 + 2H
+
 + 2 e
−
 → H2O2 
H2O + US → •OH + H•  
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ゾンが強制的に分解されてヒドロキシラジカルが大量に発生する [1-39]。 
 
 
1.4 代表的な促進酸化法の種類と特徴 
1.4.1 オゾン−過酸化水素併用処理 
 
 オゾン−過酸化水素併用処理は、オゾン処理時に過酸化水素を添加するだけで行う方法
であり、最も一般的に使用される促進酸化法の一つである [1-40]。オゾン−過酸化水素併用処
理におけるヒドロキシラジカル生成反応を以下に示す。  
(1-66) 
(1-67) 
(1-68) 
(1-69) 
 (1-70) 
過酸化水素が水に解離してできる HO2
−がオゾンと反応し、ヒドロキシラジカルとヒドロペ
ルオキシルラジカルが生成する。生成したヒドロキシラジカルは再度オゾンと反応してヒ
ドロペルオキシルラジカルが生成する。さらに、生成したヒドロペルオキシルラジカルと
オゾンが反応してヒドロキシラジカルが生成する。このヒドロキシラジカルはまた過酸化
水素と反応してヒドロペルオキシルラジカルが生成する。このように、オゾン−過酸化水
素併用処理では、オゾンが介在する連鎖的な反応であり、ヒドロキシラジカルは式
(1-66)−(1-70)の反応を起こしながら有機物と反応する。オゾン−過酸化水素併用処理におけ
るヒドロキシラジカル生成反応は複雑であり、オゾン濃度や供給条件などにより反応効率
は大きく変化する。オゾンや過酸化水素が尐ない場合には十分な量のヒドロキシラジカル
が生成せず、また過剰な場合にはヒドロキシラジカルがオゾンや過酸化水素と反応し消費
されてしまう。また、同様の理由で一度にオゾンや過酸化水素を投入すると溶存オゾン濃
度や過酸化水素濃度が高くなり、ヒドロシキラジカルが消費される割合が大きくなる。こ
のことから、Glaze らはオゾンと過酸化水素の比が重要であり、過酸化水素添加量に最適
値が存在するとし [1-8]、Duguet らは処理を最適化するには過酸化水素添加量および添加す
るポイントに留意する必要があるとしている [1-41]。  
 オゾン−過酸化水素併用処理の処理効果としては、オゾン単独処理の効果である脱色・
H2O2 + H2O ↔ H3O
+
 + HO2
−
 
O3 + HO2
−
 + H
+
 → •OH + HO2• + O2 
•OH + O3 → HO2• + O2 
HO2• + O3 → •OH + 2O2 
•OH + H2O2 → HO2• + H2O 
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脱臭および殺菌効果に加え、ヒドロキシラジカルの高い酸化力を利用した COD、TOC な
どの有機物の低減、およびヒドロキシラジカルの反応選択性の低さゆえの微量汚染物質の
分解が考えられる。また、使用している酸化剤がオゾンおよび過酸化水素であり、分解後
には水や酸素となることから二次廃棄物が発生しないことも特徴である。しかし、オゾン
−過酸化水素併用処理では無機物の除去は期待できず、窒素・リンなどの栄養塩類や重金
属などは酸化されてそのまま排出されると考えられる。  
 R.C. Martins らはオゾン−過酸化水素併用処理によるスルファメトキサゾールの分解を報
告している [1-42]。オゾン単独処理では COD の除去率は 35%であったのに対して、濃度 50 
mg/L および 130 mg/L の過酸化水素を添加したオゾン−過酸化水素併用処理では COD 除去
率はそれぞれ 71%および 76%に達したことを報告している。  
 
 
1.4.2 オゾン−紫外光併用処理 
 
 オゾン−紫外光併用処理は、オゾン/水の紫外光によるヒドロキシラジカルの生成反応を
利用した処理方法である。オゾン−紫外光併用処理もまたよく使用されている組合せであ
る。この処理方法では、オゾンによる酸化分解、紫外光による光分解、およびヒドロキシ
ラジカルによる酸化分解の 3 つの作用により有機物の分解処理を行う [1-43]。紫外光光源と
して主に低圧水銀ランプが使用されている。この低圧水銀ランプの主なスペクトルは 185 
nm および 254 nm の 2 種類の波長であり、オゾンに紫外光を照射させてヒドロキシラジカ
ルを生成する場合には、通常波長 254 nm の紫外光が利用される。一方、真空紫外光であ
る波長 185 nm の紫外光を利用する例もあり、波長 185 nm の場合では水分子から直接ヒド
ロキシラジカルが生成し酸化が素早く行われる。  
 (1-71) 
装置には内部照射型と外部照射型があり、内部照射型は処理水中で直接紫外光ランプを
照射させることで反応させるのに対して、外部照射型は紫外光ランプと溶液を直接接触さ
せずに反応させる方法である。大部分のプラントでは内部照射型が用いられている。  
 E. Illés らはオゾン−紫外光併用処理による濃度 1.0×10-4 mol/L のケトプロフェン溶液 300 
mL の分解を行っており、処理時間 180 s でケトプロフェンの完全除去を達成したことを報
告している [1-44]。また、ケトプロフェンの分解過程で 3-(1-hydroxyethyl)benzophenone、
H2O + hv → H• + •OH 
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3-ethylbenzophenone、3-(1-hydroperoxyethyl)benzophenone および 1-(3-benzoylphenyl)ethanone
の 4 つの芳香族化合物の生成を確認しているが、いずれの芳香族副生成物も処理時間 1500 
s で完全に分解されたと報告している。  
 
 
1.4.3 オゾン−過酸化水素−紫外光併用処理  
 
 オゾン−過酸化水素−紫外光併用処理の場合では、主に(ⅰ)オゾンの自己分解、(ⅱ) オゾ
ン/水の紫外光分解、(ⅲ)オゾンと過酸化水素の反応、(ⅳ)過酸化水素の紫外光分解の 4 つ
の反応システムによりヒドロキシラジカルが生成する。そのため、オゾン、過酸化水素お
よび紫外光照射の 3 種類を併用することでオゾン−過酸化水素併用処理、オゾン−紫外光併
用処理あるいは過酸化水素−紫外光併用処理よりも分解性能は大きく向上でき、汚染物質
を素早く完全無機化することが可能である。そのため、最も効率的に汚染物質を処理でき
る方法であると考えられている [1-45]。オゾン−過酸化水素−紫外光併用処理におけるヒドロ
キシラジカル生成反応は以下の通りである。  
(1-72) 
 L. Yu らはオゾン−過酸化水素−紫外光併用処理によるスルホランの分解を検討し [1-46]、併
用処理によりスルホランの完全除去を達成している。また、スルホラン含有地下水の実サ
ンプルにおけるスルホランの分解についても実施しており、処理時間 30 min 以内で 99%の
スルホランを除去したことを確認している。  
 
 
1.4.4 Photo−Fenton 反応  
 
 Photo−Fenton 反応は、Fenton 反応と紫外光照射あるいは可視光照射を併用する方法であ
り、波長 600 nm 以下の光照射によって、ヒドロキシラジカルの生成を促進させる方法で
ある。Photo−Fenton 反応では光照射によって、Fe(Ⅲ)を還元する反応 [1-47]と過酸化水素を波
長 310 nm 以下の光照射でヒドロキシラジカルに分解する反応の 2 種類の反応によりヒド
ロキシラジカルの生成が促進されると考えられている。  
(1-73) 
O3 + H2O2 + H2O + hv → 4•OH + O2 
FeⅢ(OH)
2+
 + hv → Fe
2+
 + •OH 
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(1-74) 
 Fenton 反応に光照射を加えるだけという簡単な応用手法でありながら、Fenton 反応のみ
よりも有機物の分解が大きく促進される。また、Photo−Fenton 反応で用いる鉄イオンは過
酸化水素および光エネルギーによる酸化還元反応によりリサイクルされるため、鉄イオン
の添加量は尐量でよく、Fenton 反応のように大量の鉄イオンを添加する必要がない。その
ため、Fenton 反応では処理後に大量に発生した鉄スラッジの発生を抑えることが可能であ
る。  
 U. Bali らは Photo−Fenton 反応を用いたラボスケール実験において、フェノールの分解を
行っている [1-48]。初期 H2O2 濃度 500 mg/L、初期 Fe
2+濃度 5 mg/L 以上および酸性条件下に
おいて、初濃度 100 mg/L のフェノールを処理時間 2.5 min で 99%分解したことを報告して
いる。また近年では、M.A. Tony らは石油精製工場廃水および洗車設備などから集めた含
油廃水試料や、および化粧品製造工場廃水を対象として、Photo−Fenton 反応を用いた促進
酸化法の適用を検討している [1-49, 1-50]。  
 
 
1.4.5 オゾン−超音波併用処理  
 
 オゾン−超音波併用処理の場合では、(ⅰ)水の超音波照射、(ⅱ)オゾンの自己分解、(ⅲ)
オゾンの超音波照射の 3 つの反応システムによりヒドロキシラジカルが生成する [1-51]。オ
ゾンが超音波照射されると、オゾン気泡がキャビテーションバブルによって熱分解され、
ヒドロキシラジカルの生成が促進される [1-37]。  
(1-75) 
(1-76) 
また、オゾンが超音波照射されることによりオゾンの気液間物質移動、分散および溶解性
が増大するため、オゾンと超音波を併用することで有機物の分解性能に相乗効果が得られ
る [1-2, 1-52, 1-53]。  
 L.P. Yang らはオゾン−超音波併用処理による初濃度 1679 mg/L (COD = 4000 mg/L)の高濃
度フェノールの分解について報告している [1-54]。オゾン−超音波併用処理により、処理時間
240 min 後にフェノールの分解率は 99.1%に達しており、COD においても処理時間 480 min
後に除去率は 93.8%に達し、高濃度のフェノールでも完全除去が可能であることを報告し
H2O2 + hv → 2•OH 
O3 + US → O2 + O 
O + H2O → 2 •OH 
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ている。また、オゾン処理および超音波処理の併用効果についても検討している。超音波
単独処理では COD はほとんど除去できず、オゾン単独処理では処理時間 60 min、および
300 min 後の COD 除去率は、それぞれ 29.2%および 75.7%であった。一方、オゾン−超音波
併用処理では、処理時間 60 min および 300 min 後の COD 除去率は、それぞれ 36.5%およ
び 79.8%であり、オゾン処理および超音波処理を併用することで相乗効果が得られること
を報告している。  
 
 
1.4.6 その他の組合せ  
 
 代表的な促進酸化法の種類に関してここまでに示したが、上記の方式以外にも促進酸化
法は数多く研究されている。例えば現在、紫外光−超音波併用処理 [1-55]、オゾン−紫外光−
光触媒併用処理 [1-56]、Electro−Fenton 反応 [1-57]なども研究が行われている。様々な促進酸化
法によるヒドロキシラジカル生成の模式図を Figure 1-5 に示す。さらに近年では、オゾン
とゼオライトなどの吸着剤の併用処理についても研究が進んでいる。  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 1-5 Generation method of OH radical by various AOPs. 
Degradation of
Persistent organic pollutants
O3 + H2O2
O3 + γ ray
O3 + UVO3 + ultrasound
O3 + TiO2
TiO2 + UV
H2O2 + UV
Fenton
+ 
phtocatalyst
Fenton
+ 
electron
OH radical
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1.5 水処理用として利用された AOPs の実証例  
 
 現在、用水や排水処理分野において促進酸化法の適用が進んでいる。中山らは、オゾン
−過酸化水素併用処理を電着塗装工場排水の再利用方法として実用化したことを報告して
いる [1-58]。そのプラントの処理工程を Figure 1-6 に示す。原水は回転円盤式生物処理槽に
て生物処理された後、凝集剤を添加することで電気浮上によりフロックが分離する。電気
浮上処理水は砂ろ過処理した後に、オゾン−過酸化水素併用処理が行われる。原水の COD
は 150 mg/L 前後であり、回転円盤式生物処理+砂ろ過を行うことにより COD は 75～100 
mg/L に低下する。続いてオゾン−過酸化水素併用処理を行うことで最終的に COD は 10 
mg/L 以下となることが報告されている。  
欧州諸国では上水処理において有機塩素系農薬の除去を目的に促進酸化法が適用され
ている。例えば、フランスでは約 700 カ所でオゾン処理が導入されており、このうち 24
カ所以上でオゾン処理の後段にオゾン−過酸化水素併用処理が導入されている。一方イギ
リスでは、約 50 カ所の浄水場で促進酸化処理を導入している。  
 近年では、工業排水、農業排水および生活排水の水処理用としてだけでなく、食品加工
工場、井戸水の殺菌および水産養殖用水の循環浄化にも促進酸化法が利用されている。  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Water tank
Polluted sluge
Raw water
CCRBC EF
SF
OZ
H2O2 O3
AC
NaClO
Reuse
RBC：Rotary disk-style biological treatment CC： Cohesion
EF：Electroflotation, SF：Sand filtration, OZ：O3−H2O2 process
Figure 1-6 Electrodeposition coating wastewater treatment process . 
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1.6 まとめ  
 
本章では、高度水処理技術である促進酸化法の概要について述べた。本論文で取り扱う
オゾンおよびヒドロキシラジカルに関して、概要並びに生成法について紹介した。また、
現在研究されている様々な促進酸化法の種類に関して、概要および研究内容について取り
扱った。最後に促進酸化法を使用した水処理の実証例を示した。  
促進酸化法は様々な難分解性有害有機物を完全に分解処理できる高効率な水処理法で
はあるが、ランニングコストが高いこと、また、過酸化水素あるいは Fenton 試薬を用いる
場合、処理水中に含まれる有機物濃度に応じて試薬の量などの操作パラメータを十分に考慮
する必要性があり、運用には高いノウハウが求められるなど、まだ多くの課題が残ってお
り、実用化があまり進んでいない。また現在までの促進酸化法に関する研究は、有機物の
分解性能が従来法より優れていることを示す、あるいは強調するものが殆どであり、実用
可能な運転範囲を考慮していないものが多い。  
本研究の意義は、省エネルギーで実用的な促進酸化分解処理装置を提案すること、およ
び有機物の種類により最適な分解処理法を提案するためのデータを蓄積および提供するこ
とである。  
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第 2 章 
AOPs を用いた自己循環型分解処理装置の設
計および性能評価 
 
2.1 緒言 
 
促進酸化法は、廃水中の有機物を水および炭酸ガスにまで完全分解させるなどの特性を有
している。そのため、排水中 COD の低減あるいは有害有機物の分解への応用を目的として、
研究が進みつつある。促進酸化法は、オゾン、紫外光、過酸化水素、超音波あるいは Fenton
試薬などの物理化学的手法を 2 つ以上併用して有機物の分解を行う処理法であり [2-1]、その
組合せの種類は数多くある。これまで報告されている促進酸化法に関する研究では、オゾン
–紫外光併用処理[2-2]、オゾン–過酸化水素併用処理 [2-3]、オゾン–過酸化水素–紫外光併用処理
[2-4, 2-5]、オゾン–半導体光触媒併用処理 [2-6]、および Fenton 反応を利用した処理 [2-7, 2-8, 2-9]が主
に用いられている。その中でも特にオゾン–紫外光併用処理およびオゾン–過酸化水素併用処
理を用いた促進酸化法は数多く研究され、報告されている。これらの処理法は処理時間の短
縮、処理操作性の簡易化等のメリットがあり、排水処理分野だけでなく脱臭分野への応用も
期待されている。 
促進酸化法は非常に有用な水処理法ではあるが、課題も多く残っており実用化があまり進
んでいない。例えば、ランニングコストの高さが課題の一つとして挙げられる。オゾンを用
いた促進酸化法では、オゾンの生成法として無声放電が利用されている[2-10]。無声放電によ
るオゾン生成法では高濃度のオゾンを生成することが可能である。しかしながら、大量の電
力を消費するためエネルギーコストが大きく、また高濃度で排出されたオゾンを処理するた
めの装置などが必要となるため、この方法ではランニングコストが比較的高くなる [2-10, 2-11]。
一方、過酸化水素あるいは Fenton 試薬を用いる場合、処理水中に含まれる有機物濃度に応
じて試薬の量などの操作パラメータを十分に考慮する必要性がある [2-4, 2-12]。さらには過酸化
水素のコストの高さもオゾン–過酸化水素併用処理のデメリットの一つである。また、Fenton
反応を利用した処理では、処理後に発生する大量の鉄スラッジの処分も課題となっている。 
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そこで本研究では、ランニングコストの削減および省エネルギー化を目的に新しい促進
酸化法分解処理装置の作製を行った。本研究では、促進酸化法にオゾン、紫外光および光
触媒の 3 種類の物理化学的手法を選択した。光触媒は耐久面およびコスト面から二酸化チタ
ンを選択した。二酸化チタンは強い触媒酸化作用を有しており、化学的に安定で安全な物質
である。作製した本装置はオゾナイザー等の外付け装置を使用せず、本装置のみでオゾンお
よびヒドロキシラジカルの同時生成が可能であるため、装置の小型化が可能である。また、
本装置では空気中の酸素に紫外光を照射することでオゾンを生成するチャップマン機構を
用いてオゾンの生成を行った [2-13, 2-14]。一般的に使用される無声放電によるオゾン生成法と
比較して、チャップマン機構によるオゾンの生成法では消費電力が尐ないため、装置の省エ
ネルギー化が期待される。また、本装置はヒドロキシラジカルによる有機物の酸化分解だけ
でなく、オゾンによる酸化分解および紫外光による有機物の C–H 結合の切断により有機物
の分解処理を行うことが可能である。使用するオゾンの酸化還元電位は 2.08 eV であり、ヒ
ドロキシラジカルほどではないが高い酸化力を有している。また、オゾンは自発的に分解し
て酸素分子になり残留しないため、環境リスクの低い酸化剤である [2-15]。一方、紫外光は波
長が短いほどエネルギーレベルは高く、波長 287 nm 以下の紫外光では有機物中の C–H 結合
を切断でき、有機物の分解処理が可能である [2-16]。 
本装置は、オゾン単独処理、紫外光単独処理、紫外光–二酸化チタン併用処理、オゾン–
紫外光併用処理、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理の 5 種類の促進酸化法条件を
容易に使い分けることが可能である。本研究では、この 5 種類の促進酸化法条件を用いて、
作製した分解処理装置の性能評価、およびオゾン、紫外光および二酸化チタンを併用した際
の相乗効果について議論する。分解対象物質として化学工場での使用頻度が高く分解が困難
であるフェノールを選択した[2-17]。フェノールは分子量 94.11 g/mol、密度 1.07 g/mL、融点
40.5℃、沸点 181.7℃の特有の臭気がある弱酸性を呈す芳香族化合物であり、常温で白色結
晶、融解することで無色の液体となる。工業的には主に石油化学産業で製造されている。フ
ェノールは、毒性、発ガン性、変異原性、催奇性および難分解性を有する物質である。その
ため、フェノールはアメリカの環境保護局(USEPA)のリストの中で優先取組物質として分類
されている。多くの国で、水環境中における最大許容フェノール濃度は 1 ppm 以下と定めら
れている。近年、汚染物質としての重要性から、フェノールの化学的分解が注目されている。  
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2.2 自己循環型分解処理装置の設計 
 
本実験で用いた促進酸化法分解処理装置の概略図を Figure 2-1 および Photo 2-1 に示す。
本装置は内径 22 mm、外径 25 mm の内部ガラス管および内径 40 mm、外径 45 mm の外部
ガラス管から構成される石英ガラス二重管構造となっている。試料溶液は内部ガラス管と
外部ガラス管の間(以下外管部)を流れる。この外管部の空間容積は約 230 cm3 である。内部
ガラス管内(以下内管部)には、紫外光光源として外径 15 mm の低圧水銀ランプ(UVL-10DS- 
33; SEN Lights Co., Osaka, Japan)を設置している。この低圧水銀ランプの発光帯は 185–550 
nm であり、185 nm および 254 nm の 2 種類の波長が主な発光スペクトルとなっている。  
本実験ではチャップマン機構に基づきオゾンを生成した [2-13, 2-14]。内管部は空洞になって
おり、その上部は開放されている。そのため、オゾン生成の原料である空気は自動的に内
管部に供給される。空気中の酸素に 175–242 nm の紫外光を照射することで連続的にオゾ
ンが生成される。  
(2-1) 
                          (2-2) 
ここで M は化学反応に直接関与しない余分のエネルギー吸収体である第 3 物質であり、こ
の M は主に窒素分子である [2-13, 2-14, 2-18]。酸素分子に波長 175-242 nm の紫外光が照射され
ると酸素分子は基底状態の酸素原子に解離される。このようにして生成した基底状態の酸
素原子が第 3 物質の存在下で酸素分子と反応してオゾンを生成する。  
 生成したオゾンは内管部底部からステンレスパイプを用いて回収し、Air ポンプ
(MASTER FLEX 7523-40; Cole-Parmer Instrument Co., Vernon Hills, IL, USA)によって連続的
に試料溶液内に供給した。装置手前にオゾンガスと処理溶液の接触時間を増やしオゾンガ
スの利用効率を上げるために、容積 40 mL のらせん構造のガラス管を設置した。試料溶液
内に供給されたオゾンの一部は試料溶液中に溶け、溶存オゾンとして外管部に導入される。
その溶存オゾンに波長 310 nm 以下の紫外光を照射すると酸素分子と一重項の励起酸素原
子が生成する。その励起酸素原子は、周囲の水分子と反応し、ヒドロキシラジカル (•OH)
を生成する [2-19]。  
(2-3) 
(2-4) 
 
O2 + hν→ 2O (λ = 175–242 nm) 
O + O2 + M → O3 + M 
O3 + hν (λ < 310 nm) → O2 + O 
O + H2O → 2 •OH 
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Figure 2-1 Schematic diagram of the AOP reactor. 
Air containing ozone
ozone
UV lamp
O2 + UV → O3
O3 + UV → ・OH
Sample solution
Air pump
Pump
Feed tank
Inner tube
Photo 2-1 Device photograph of the AOP reactor. 
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水溶液中での光分解の場合、生成したヒドロキシラジカルは互いに接近し水のクラスター
に囲まれ、籠効果により直ちに結合して過酸化水素が生成する [2-1, 2-20, 2-21, 2-22, 2-23]。  
(2-5) 
(2-6) 
また溶液中のオゾンは比較的不安定であり、自己分解の過程でヒドロキシラジカルを生成
する [2-23]。  
(2-7) 
(2-8) 
(2-9) 
(2-10) 
(2-11) 
このようにして、溶液中に溶けたオゾンは 2 通りの方法によりヒドロキシラジカルを生成
する。  
外部ガラス管は取り外しが可能であり、外部ガラス管内側に二酸化チタンを塗布したも
のと交換することが可能となっている。ゾルゲル・ディップコーティング法 [2-24]により外
部ガラス管内側に二酸化チタンを塗布した。本実験で使用したゾルゲル・ディップコーテ
ィング法の概略図を Figure 2-2 に示す。まず、チタンテトライソプロポキシド(TTIP) (和光
純薬工業㈱  一級試薬) 0.1 mol および超脱水エタノール(和光純薬工業㈱  有機合成用試薬) 
0.4 mol を混ぜ、溶液に外気中の水分が入らないようにしてマグネチックスターラーで室温
にて 10 min 撹拌し、混合溶液①を作製した。次に、超脱水エタノール(和光純薬工業㈱ 有
機合成用試薬) 0.4 mol、蒸留水 0.1 mol および塩酸(和光純薬工業㈱ 特級試薬) 0.008 mol を
加え、室温にて 10 min 撹拌し、混合溶液②を作製した。混合溶液①を水桶に浸し冷却しな
がら撹拌しているところに、混合溶液②をビュレットで尐しずつ滴下して加えた。滴下の
終了した溶液を水桶から取り出し、密閉状態で室温にて半日ほど撹拌し、TiO2 ゾル溶液を
調製した。調製した TiO2 ゾル溶液中に外部ガラス管を浸漬し、一定速度でガラス管を引き
上げた。ガラス管を室温で 10 min 乾燥させた後、管状炉にて 923 K で 20 min 焼成を行い、
コーティング TiO2 膜の固定化を行った。XRD 分析により得られたコーティング TiO2 膜の
結晶構造がアナターゼ型であることを確認した。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用処理お
よび紫外光–二酸化チタン併用処理では内側に二酸化チタンを塗布した外部ガラス管を用
いて実験を行った。  
2 •OH → H2O2 
H2O2 + 2O3 → 2•OH + 3O2 
O3 + OH
−
 → HO2
−
 + O2 
O3 + HO2
−
 → O3
−
 + HO2• 
O3
−
 + H
+
 → HO3• 
HO3• → •OH + O2 
O3
−
 + (H2O) → •OH + O2 + OH
−
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TiO2 sol solution
Glass tube
Dip-coating
Drying
298 K, 10 min
Tubular furnace
Calcination
923 K, 20 min
TiO2 coated
Glass tube
1. [(CH3)2CHO]4Ti 0.1 mol
2. Anhydrous C2H5OH 0.4 mol
Mixed solution ①
1. Anhydrous C2H5OH 0.4 mol
2. Distilled water           0.1 mol
3. HCl 0.08 mol
Mixed solution ②
Magnetic stirrer
Mixed solution ②
Burette
Mixed solution ①
Stirred
298 K, 10 min
Stirred
298 K, 10 min
TiO2 sol solution
Stirred
298 K, 12 h
< Sol-gel method > 
< Dip-coating method > 
Figure 2-2 Diagrammatic illustration of sol-gel dip-coating method. 
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2.3 実験方法 
 
促進酸化法条件として、オゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外光–二酸化
チタン併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用の 5 条件で行った。オゾン単独条件で
は、内部ガラス管を遮光カバーで覆うことにより外管部を流れる試料溶液への紫外光の照
射を遮断し、実験を行った。紫外光–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン
併用条件では外部ガラス管を二酸化チタンをコーティングしたガラス管に交換することで
行った。また、紫外光単独および紫外光–二酸化チタン併用条件ではオゾンガスの供給を止
めることで実験を行った。  
フェノール(和光純薬工業㈱  特級試薬)の初期濃度を、50、100 および 200 mg/L に調製し
た試料溶液 500 mL を試薬瓶に入れ、定量ポンプ (MASTER FLEX 7523-40; Cole-Parmer 
Instrument Co., Vernon Hills, IL, USA) を用いて、流量 1000 mL/min で促進酸化法分解処理
装置と試薬瓶間を循環させた。Air ポンプを用いて、オゾンを含む Air を流量 50 mL/min
で試料溶液中に供給した。処理時間を 240 min で行い、所定時間ごとに試料溶液をサンプ
リングした。サンプリングした試料溶液を DB-1 Agilent J&W GC カラムと FID 検出器を備
えたキャピラリーガスクロマトグラフ(GC-17A; Shimadzu Co., Kyoto, Japan)を用いてフェ
ノールの濃度を測定した。得られた結果よりフェノール分解率を算出した。また、サンプ
リングした試料溶液の化学的酸素要求量(COD)は簡易式 COD 計(COD-60A;DKK-TOA Co., 
Tokyo, Japan)を用いて測定し、得られた COD 値より COD 除去率を算出した。COD 除去率
は以下のようにして求めた：  
(2-12) 
ここで CODt は t min 後にサンプリングした試料溶液の COD 値であり、COD0 は初期 COD
値である。  
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件において所定時間ごとの試料溶液の pH を簡易式
pH 測定器(Hanna Instruments Japan Co., Chiba, Japan)により測定した。また、サンプリング
した試料溶液を Inertsil ODS-3 カラムと PDA 検出器を備えた高速液体クロマトグラフ
(HPLC)(Prominence; Shimadzu Co., Kyoto, Japan)を用いて分析し、フェノール分解過程で生
成した 4 種類の中間生成物(ギ酸、酢酸、プロピオン酸およびフマル酸)の濃度を測定した。
中間生成物の濃度を測定することによりフェノール分解経路の検討を行った。  
 
COD removal = 
𝐶𝑂𝐷0−𝐶𝑂𝐷𝑡
𝐶𝑂𝐷0
× 100 
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2.4 結果および考察 
 
 オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件による初濃度 50-200 mg/L のフェノール分解実験
の結果を Figure 2-3 に示す。初期濃度 50 mg/ L および 100 mg/ L ではそれぞれ処理時間 120 
min および 240 min 後にフェノール分解率はほぼ 100%に達した。一方、初期濃度 200 mg/ L
では処理時間 240 min 後のフェノール分解率は 84.3%であり、処理時間 240 min ではフェノ
ールは完全には分解しきれなかった。すなわち、フェノールの初期濃度が上昇するにつれ
て、フェノールの完全分解に要する時間が増加することが確認された。フェノールの初期
濃度が増加するにつれて、フェノールを完全に分解するためにはより多くのオゾンおよび
ヒドロキシラジカルが必要となる。しかしながら、分解過程の溶液温度が一定であるとき、
水へのオゾン溶解度およびオゾンの分解から生成されるヒドロキシラジカルの量は一定で
ある。フェノールの初期濃度の増加に伴い、溶液中のヒドロキシラジカルのフェノール分
子に対する比が減尐し、フェノールを完全分解するのに時間を要したと考えられる [2-23, 2-25]。 
 初期濃度 50 mg/L のフェノールをオゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外光 
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Figure 2-3 Phenol decomposition at different initial concentrations using O3–UV–TiO2 process. 
conditions : Sanple volume = 500 mL, Flow rate of sample solution = 1000 mL/min,  
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min.  
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–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解処理した結果を
Figure 2-4 に示す。オゾン単独条件での処理時間 240 min 後のフェノール分解率は 21.5%で
あった。ヨウ素滴定法 [2-26]により測定した試料溶液中に供給されるオゾン供給量は 0.013 
mg/L であった。フェノールを分解するのに必要なオゾン量が不十分であったために、オゾ
ン単独条件ではフェノールを効果的に分解することができなかったと考えられる。また、
試料溶液中の初期 pH もオゾン単独条件での低い分解結果に関与していると考えられる。
すなわち、式(2-7)に示されるオゾン自己分解反応における初期反応は塩基性条件下で迅速
に起きる [2-27, 2-28]。そしてその後、式(2-8)-(2-11)で示される反応が連続的に起こり、ヒドロ
キシラジカルを生成する。そのため、塩基性条件下では有機物の分解がより効果的に行わ
れると考えられる。しかしながら、本実験での初期 pH は中性の pH6 で行われており、そ
のためオゾン自己分解によるヒドロキシラジカルの生成量が不十分であったことも、オゾ
ン単独条件での低いフェノール分解率の結果に寄与していることが考えられる。紫外光単
独条件では処理時間 180 min でフェノール分解率は 100%に達した。オゾン単独条件と比較
すると、紫外光単独条件では反応の初期段階からフェノール分解率は高く、本実験条件で  
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Figure 2-4 Effects of AOPs on phenol decomposition at initial concentration of 50 mg/L. 
conditions : Sanple volume = 500 mL, Flow rate of sample solution = 1000 mL/min,  
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min.  
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はオゾンよりも紫外光照射がフェノールの分解に有効に作用したことを確認した。オゾン–
紫外光併用条件においても処理時間 180 min 以内でフェノール分解率は 100%に達した。ま 
た、各処理時間でのフェノール分解率は、紫外光単独条件と比較して高い値を示した。紫
外光–二酸化チタン併用条件およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件においては処理
時間 120 min 以内でフェノール分解率は 100%に達した。二酸化チタンに紫外光が照射され
ることにより、強力な酸化剤であるヒドロキシラジカルが生成したため、フェノール分解
率が 100%に達するまでに要する時間が紫外光単独条件やオゾン–紫外光併用条件と比較し
て短くなったと考えられる。また二酸化チタンは、促進酸化法分解処理装置の外部ガラス
管内側全面にコーティングされているため、オゾンに紫外光照射して生成するヒドロキシ
ラジカルに比べ、光触媒反応により生成するヒドロキシラジカルが装置内に一様に分布し、
ヒドロキシラジカルとフェノールとの反応頻度が向上したため、オゾン–紫外光併用条件よ
りも分解速度が向上したと考えられる。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件における各
処理時間でのフェノール分解率は紫外光–二酸化チタン併用条件と比較して尐し高い値を
示した。  
 フェノールの分解反応速度は擬一次反応速度式で示されることが報告されており [2-29, 
2-30, 2-31]、以下のように整理されている：  
 (2-13) 
ここで、k は反応速度定数[min-1]であり、C0 および Ct はそれぞれ初期時間および処理時間
t におけるフェノールの濃度である。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件における処理時
間に対する ln(C0/Ct)を Figure 2-5 に示す。このときの相関係数(R
2
)の値は 0.986 であり、本
研究におけるオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件でのフェノールの分解は擬一次反応で
示されることを確認した。また、この時の反応速度定数 k の値は 1.82×10-2 であった。  
様々な促進酸化法による分解において、処理効率を比較するために Electrical energy per 
order (EEO)が使用されている。EEO は、単位体積[e.g., 1 m
3
]当たりの廃水に含まれる汚染物
質を分解するために必要となる電気エネルギー量として定義される [2-22, 2-32]。汚染物質が低
濃度で存在しており、また擬一次反応速度で示されるという仮定にこの性能指数は基づい
ている [2-22, 2-33]。EEO は式(2-14)で定義される：  
)log(60
1000
0
C
C
V
tP
E elecEO


                                                       (2-14) 
ここで Pelec は装置システムでかかる入力電力[kW]、t は処理時間[h]、V は処理溶液の容量
ln(C0/Ct) = kt 
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[L]であり、C0 および Ct はそれぞれ初期時間および処理時間 t における処理物質の濃度で
ある。この EEO の値が小さいほど尐ないエネルギー消費で有機物の分解を行えることが示
唆される。本研究および報告されている促進酸化法条件によるフェノールの分解における
各々の数値を Table 2-1 に示す。本研究においてオゾンは紫外光照射によって生成している
ため、本促進酸化法装置システムでかかる入力電力は UV ランプの入力電力である 10.5 W
のみである。本研究のオゾン–紫外光–二酸化チタン併用プロセスにおける EEO を算出した
ところ、その値は 28.1 kW·h/m3·order であった。本研究におけるオゾン–紫外光–二酸化チ  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
k P elec t V C 0 C E EO
[min
-1
] [kW] [min] [litter] [mg/L] [mg/L] [kW·h/m3·order]
O3–UV–TiO2 0.0182 0.0105 90 0.5 50.46 3.82 28.1 This work
US–H2O2–CuO 0.0149 0.0182 136 0.15 58.1 8.82 336 [2-34]
US–UV–O3 0.179 0.076 12.8 0.1 235 23.5 163 [2-35]
SonoFenton 0.058 0.05 36.7 0.35 63 6.3 94.5 [2-36]
UV–H2O2 0.0524 0.15 90 0.75 1100 5.53 131 [2-37]
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Figure 2-5 Degradation kinetics of phenol using O3–UV–TiO2 process. 
conditions : Initial concentration = 50 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min. 
Table 2-1 Comparison of the O3–UV–TiO2 in this study with reported AOP for the degradation 
of phenol in water. 
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タン併用プロセスでの速度定数 k は、D. Drijvers らが報告している US– H2O2–CuO 併用プ
ロセス [2-34]における速度定数と同程度の値であった。一方、R. Kidak らが報告している US–
UV–O3 併用プロセス
[2-35]、M.H. Entezari らが報告している sono–Fenton プロセス [2-36]、およ
び O. Primo らが報告している UV–H2O2 併用プロセス
[2-37]と比較して、本研究におけるオゾ
ン–紫外光–二酸化チタン併用プロセスの速度定数 k は小さい値を示したが、本研究におけ
るオゾン–紫外光–二酸化チタン併用プロセスでの EEO の値は他の論文で報告されているプ
ロセスより小さい値を示した。そのため、本研究で使用した促進酸化法装置システムは省
エネルギーで実用的なシステムの一つであることを確認した。  
初期濃度 50 mg/L のフェノールを、オゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外
光–二酸化チタン併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解処理した際の
COD 除去率の結果を Figure 2-6 に示す。紫外光単独およびオゾン–紫外光併用条件におい
て、フェノールの分解性能では同程度の性能を示したのに対して、COD 除去性能では性能
に差が生じた。また紫外光–二酸化チタン併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条
件においても、フェノールの分解性能では同程度の性能を示したが、COD 除去性能では大 
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Figure 2-6 Effects of AOPs on COD removal of phenol at initial concentration of 50 mg/dm
3
. 
conditions : Initial concentration = 50 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min.  
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きく差が生じた。240 min における紫外光–二酸化チタン併用、オゾン–紫外光併用、およ
びオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件での COD 除去率はそれぞれ 85.8%、83.7%および
77.3%であった。紫外光–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光併用条件による COD 除去
性能は、紫外光単独条件による COD 除去性能よりも性能が高かった。フェノール分解過
程で様々な有機物が生成されることが報告されている [2-20, 2-23, 2-26, 2-31, 2-38]。ヒドロキシラジ
カルを生成する紫外光–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光併用条件では、紫外光単独
条件と比較して COD 除去性能が向上したことより、紫外光照射ではこれらの中間生成物
の分解は困難であるが、ヒドロキシラジカルでは効果的にこの中間生成物を分解すること
が可能であることが考えられる。そのため、効果的に COD を低減させるためには紫外光
とオゾンあるいは二酸化チタンを併用させることが必要であると考えられる。また、オゾ
ン–紫外光–二酸化チタン併用条件では処理時間 240 min で COD 除去率は 100%に達した。
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では他の促進酸化法条件と比較して最も多くヒドロ
キシラジカルが生成したと考えられる。そのため、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件
ではフェノールだけでなく、中間生成物も完全に分解することが可能であり、その結果
COD 除去率が 100%に達したと考えらえる。  
 5 種類の促進酸化法条件による COD 除去の速度定数を比較することで、オゾン、紫外光
および二酸化チタンを併用することによる相乗効果について検討を行った。Yang らはオゾ
ン–超音波併用処理を用いたフェノールの分解において、フェノールの COD 減尐速度につ
いて検討し、フェノールの分解における COD の減尐速度が擬一次反応速度で表されるこ
とを報告している [2-26]。本研究において、オゾン、紫外光および二酸化チタンを使用した
促進酸化法の場合でも、フェノールの分解における COD 減尐速度が擬一次速度に従うと仮
定し、反応時間に対する ln[COD]0/[COD]の値をプロットした。その結果を Figure 2-7 に示
す。オゾン単独、紫外光単独、紫外光–二酸化チタン併用、オゾン–紫外光併用、およびオ
ゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件での COD 除去における速度定数、および相関係数 R2
の値を Table 2-2 に示す。すべての促進酸化法条件において、擬一次反応速度定数の相関係
数は 0.92 以上であった。そのため本研究においても、オゾン、紫外光および二酸化チタン
を使用した促進酸化法によるフェノール分解における COD 減尐速度は、擬一次反応速度で
示されることを確認した。オゾン–紫外光併用条件における COD 減尐速度定数 kO3–UV の値
は、オゾン単独条件における COD 減尐速度定数 kO3、および紫外光単独条件における COD
減尐速度定数 kUV の値の合計値よりも高い値を示した(kO3−UV = 7.18 ×10
-3
 min
-1
 > kO3 + kUV 
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= 6.83 × 10-3 min-1)。この理由として、オゾンに紫外光を照射することでヒドロキシラジ
カルの生成が促進したためであると考えられる。液相におけるヒドロキシラジカルによる
有機物の COD 減尐速度定数は 106–1010 L/mol·s であり、液相におけるオゾンによる有機物
の COD 減尐速度定数 10-2–103 L/mol·s よりも高い [2-39]。そのため、オゾンおよび紫外光を  
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Table 2-2 Rate constants and the R
2
 of COD removal for phenol decomposition.  
Figure 2-7 Degradation kinetics of COD for phenol decomposition using different AOPs.  
conditions : Initial concentration = 50 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min.  
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併用することにより COD 減尐速度は向上したと考えられる。また、オゾン–紫外光–二酸化
チタン併用条件における COD 減尐速度定数 kO3–UV–TiO2 の値はオゾン単独条件における COD
減尐速度定数 kO3 および紫外光–二酸化チタン併用条件における COD 減尐速度定数 kUV–TiO2
の値の合計値よりも高い値を示した(kO3–UV–TiO2 = 1.82 × 10−
2
 min−
1
 > kO3 + kUV–TiO2 = 8.73 
× 10−3 min−1)。二酸化チタンに紫外光が照射されたとき、励起電子と酸素との反応により、 
式(2-15)–(2-18)で示される反応に従いヒドロキシラジカルが生成する。さらに、二酸化チ
タンにオゾンが吸着されていると、オゾンは電子を捕獲してオゾニドイオン (O3
-
)を生成
し、式(2-17)–(2-19)で示される反応に従いヒドロキシラジカルを生成する。オゾンは酸素
よりも励起された電子を捕獲しやすいため [2-39]、ヒドロキシラジカルの生成が促進され、
COD 減尐速度が大きくなったと考えられる [2-40]。  
(2-15) 
(2-16) 
(2-17) 
(2-18) 
(2-19) 
以上より、オゾン、紫外光および二酸化チタンを 2 つ以上併用して処理を行うことにより
相乗効果が得られることを確認した。  
 フェノールの分解過程における処理溶液の pH の経時変化を Figure 2-8 に示す。オゾン単
独条件以外の促進酸化法条件では、処理時間 180 min まで徐々に pH が低下し、その後 pH
が上昇するというほぼ同じ挙動を示した。処理時間 240 min では、処理能力の高い促進酸
化法条件ほど pH は高い値を示した。フェノールの分解過程で中間生成物として有機酸を
生成したため、処理時間の経過に伴い pH が低下したと考えられる。その後時間経過に伴
い、中間生成物の分解も進み、有機物が水および二酸化炭素等に分解されたため処理溶液
の pH が中性側に変化したと考えられる。また、処理能力の高い促進酸化法条件ほど中間
生成物の分解速度が大きくなるため、pH は高い値を示したと考えられる。一方、オゾン単
独条件においては処理時間 240 min 以内ではフェノールが完全には分解されておらず、ま
た処理時間 240 min の間に有機酸が生成し続けたため、pH は下がり続けたと考えられる。 
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件において、フェノール分解過程で生成した中間生
成物の濃度を HPLC により分析し、その濃度変化を Figure 2-9 に示した。処理時間の経過
に伴い、ギ酸、酢酸、プロピオン酸およびフマル酸の濃度は一旦増加しており、フェノ  
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Figure 2-9 Time-course of concentration of intermediate during phenol 
decomposition using O3–UV–TiO2 process. 
Figure 2-8 Time-course of pH during phenol decomposition using different AOPs.  
conditions : Initial concentration = 50 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min,  
          Flow rate of air contain ozone = 50 mL/min.  
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ールの分解過程でギ酸、酢酸、プロピオン酸およびフマル酸が中間生成物として生成し
たことを確認した。処理時間 90–120 min をピークにギ酸、酢酸、プロピオン酸およびフ
マル酸の濃度は減尐していき、処理時間 180 min では中間生成物の濃度はほぼ 0 mg/dm3
となり、完全に分解したことを確認した。  
処理溶液の pH の経時変化(Figure 2-8)、処理時間の経過に伴う中間生成物の濃度変化
(Figure 2-9)および報告されている論文 [2-20, 2-26, 2-31, 2-38]を基に、フェノールの分解経路を考察
した。Yang らおよび He ら以下のフェノール分解経路を報告している [2-26, 2-38]：フェノール
は最初にカテコールおよびヒドロキノンに酸化されて後、速やかに o–ベンゾキノンおよび
p–ベンゾキノンにそれぞれ酸化される。ヒドロキシラジカルおよびオゾンの影響下でベン
ゼン環が開環し、ムコン酸およびマレイン酸を生成する。さらにムコン酸およびマレイン
酸が酸化され、シュウ酸および酢酸が生成した後、水および二酸化炭素に分解される。本
研究での処理時間の経過に伴う中間生成物の濃度変化 (Figure 2-9)の結果から、ギ酸、プロ
ピオン酸およびフマル酸が生成していることを確認した。そのため、ムコン酸およびマ
レイン酸はフマル酸を経由し、ギ酸、酢酸およびプロピオン酸などの低分子有機酸に分解
された後、最終的に水および二酸化炭素にまで分解されると考えられる。以上のことを基
に考察したフェノール分解経路を Figure 2-10 に示す。Figure 2-10 は Yang らの提案したフ
ェノール分解経路を基に、本研究において生成が確認されたギ酸、プロピオン酸およびフ
マル酸を加えたフェノール分解経路図となっている。  
 
 
2.5 結言 
 
 本章では、オゾン、紫外光および二酸化チタンの 3 種類の物理化学的手法を併用した新
しい促進酸化法分解処理装置を作製し、その分解処理装置の装置性能について議論した。
作成した促進酸化法分解処理装置では、フェノールの完全分解ならびに COD の完全除去が
可能であることを確認した。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件で最も高い分解性能を
示し、処理時間 120 min で濃度 50 mg/L のフェノールが完全分解したことを確認した。紫
外光単独条件では、初濃度 50 mg/L のフェノールの分解率は 100%に達した。しかしながら
オゾン単独条件では、装置内で生成したオゾンが尐量であったため、フェノールの分解は
困難であった。一方、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件による COD の除去では、処  
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理時間 240 min で COD 除去率が 100%に達した。すなわち、COD 除去速度はフェノール
分解速度より遅い結果となった。これはフェノール分解過程で生成した中間生成物が
徐々に分解されるためだと考えられる。フマル酸、酢酸、プロピオン酸およびギ酸が処
理時間 30 min から 180 min の間に中間生成物として生成し、その後、処理時間 240 min
以内で完全に分解されたことを見出した。  
汚染物質の分解にかかる電気エネルギー消費量を求める方法である Electrical energy 
per order (EEO)を算出したところ、その値は 28.1 kW·h/m
3
·order であり、報告されている他
の促進酸化法反応モデルの EEO よりも低いことを見出した。このことから、本装置が省
エネルギーで実用的なシステムであることを見出した。  
オゾン–紫外光併用条件における COD 除去速度定数 kO3–UV の値は、オゾン単独条件にお
ける COD 除去速度定数 kO3、および紫外光単独条件における COD 除去速度定数 kUV の値の
合計値よりも高い値を示すことを見出した。また、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件
における COD 除去速度定数 kO3–UV–TiO2 の値は、オゾン単独条件における COD 除去速度定数
kO3 および紫外光–二酸化チタン併用条件における COD 除去速度定数 kUV–TiO2 の値の合計値
よりも高い値を示すことも見出した。すなわち、オゾン、紫外光および二酸化チタンを二
つ以上併用することにより相乗効果が得られることを見出した。 
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第 3 章 
AOPs を用いた水中の有害有機物の分解挙動 
 
3.1 緒言 
 
現在促進酸化法として、オゾン–過酸化水素–紫外光併用処理[3-1, 3-2]、オゾン–半導体光触媒
併用処理[3-3]、あるいは Fenton 反応を利用した処理 [3-4, 3-5, 3-6]などが研究されている。その中
でも、オゾンおよび紫外光を併用した促進酸化法は、広範囲の汚染物質に適応可能であるこ
と、また運転操作の簡便さから数多く研究されている [3-7]。オゾンおよび紫外光を用いた促
進酸化法では、オゾンによる酸化反応、ヒドロシキラジカルによる酸化反応および紫外光に
よる分子結合の開裂が有機物の主な分解反応となる [3-8]。促進酸化法による有機物分解反応
では、これらの反応が複数同時に進行する。そのため、促進酸化法による有機物の分解メカ
ニズムは複雑化し、分解メカニズムの把握は困難となっている。また、有機物の化学構造の
違いによって、有効に作用する分解反応が異なることが考えられる。ヒドロキシラジカルは
酸化還元電位が 2.80 eV と非常に強い酸化力を有しており、また反応選択性が低いためほぼ
全ての有機物と反応する。一方、オゾンは酸化還元電位が 2.08 eV ではあるが、反応選択性
が高く、主に不飽和化合物に対して高い反応性を示すが、飽和のアルコール類、カルボン
酸類、あるいは電子吸引性の官能基を持つ化合物に対しては反応性が低い [3-9]。また、紫外
光は波長が短いほどエネルギーレベルは高く、波長 287 nm 以下の紫外光は有機物中の C–H
結合を切断することが報告されている [3-10]。促進酸化法を用いた分解処理装置を設計する上
で、効率的かつ省エネルギーで有機物を分解処理するためには、目的処理物質の最適な分解
反応を把握し選択することが重要となる。しかしながら、促進酸化法に関するほとんどの研
究では、促進酸化法によるモデル廃水あるいは実廃水中の有機物の分解性能の向上、あるい
は新しい促進酸化法システムの確立を指標としている。そのため、促進酸化法による有機物
の分解特性に関してはあまり報告されていない [3-11]。そこで本研究では、促進酸化法が有機
物の分解挙動に及ぼす影響、および有機物の分子構造が有機物の分解挙動に及ぼす影響につ
いて検討を行った。 
本章では、オゾン、紫外光および二酸化チタンの 3 種類の物理化学的手法の組合せによる
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促進酸化法を使用し、処理対象物質に芳香族化合物であるカテコールおよび p-ベンゾキノ
ン、鎖式化合物であるアジピン酸、フマル酸、マレイン酸、酢酸、グリオキシル酸、シュ
ウ酸およびギ酸を使用した。5 種類の促進酸化条件(オゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫
外光併用、紫外光–二酸化チタン併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用)により、
カテコール、p-ベンゾキノン、マレイン酸およびシュウ酸の分解挙動を解析することで有
機物の分解挙動に及ぼす促進酸化法の影響ついて検討した。また、オゾン–紫外光–二酸化
チタン併用処理を使用して、分子構造の違いによる有機物の分解挙動を解析することにより、
有機物の分解挙動に及ぼす有機物の分子構造の影響について検討を行った。アジピン酸、フ
マル酸、マレイン酸、シュウ酸およびギ酸により炭素数の影響を、酢酸、グリオキシル酸
およびシュウ酸により官能基の影響を、そしてカテコール、p-ベンゾキノンおよびアジピ
ン酸によりベンゼン環の有無による影響について議論した。さらに、有機物の分子構造か
ら TOC 除去速度定数を算出する方法についても検討した。  
 
 
3.2 実験方法 
 
本実験で使用した促進酸化法分解処理装置の詳細は第 2 章にて記述されている。処理物
質にはカテコール(和光純薬工業)、p-ベンゾキノン(和光純薬工業)、アジピン酸(和光純薬
工業)、フマル酸(和光純薬工業)、マレイン酸(和光純薬工業)、酢酸(和光純薬工業)、グリオ
キシル酸(Alfa Aesar)、シュウ酸(和光純薬工業)、およびギ酸(和光純薬工業)を使用した。こ
れらの有機物の化学構造および化学特性を Table 3-1 に示す。  
初期濃度 0.5 mmol/L に調製した各試料溶液 1000 mL を 1000 mL 試薬瓶に入れた。定量ポ
ンプ(MASTER FLEX 7523-40; Cole-Parmer Instrument Co., Vernon Hills, IL, USA)を用いて、試料
溶液を流量 1000 mL/min で分解処理装置と試薬瓶間を循環させた。Air ポンプを用いて、オ
ゾンを含む Air を流量 200 mL/min で試料溶液中に供給した。ヨウ素滴定法 [3-12]により測定
した供給オゾン流量は 0.076 mg/min であった。所定時間ごとに試料溶液をサンプリングし、
試料溶液中の全有機炭素(TOC)を測定した。TOC は TOC 計(multi N/C2100S; Analytik Jena 
AG, Jena, Germany)を用いて測定し、TOC 除去率を算出した。  
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Table 3-1 Molucular structures and chemical properties of organic compounds. 
Molecular
weight
Initial TOC
[g/mol] [mg/L]
Catechol C6H6O2 110.1 36.0
p -benzoquinone C6H4O2 108.1 36.0
Adipic acid C6H10O4 146.1 36.0
Fumaric acid C4H4O4 116.1 24.0
Maleic acid C4H4O4 116.1 24.0
Acetic acid C2H4O2 60.1 12.0
Glyoxylic acid C2H2O3 74.0 12.0
Oxalic acid C2H4O4 90.0 12.0
Formic acid CH2O2 46.0 6.0
Molecular structure
Chemical
formula
OH
OH
O
O
O
O
OH
HO
O
OH
O
OH
O
HO
O
OH
O
OH
O
OH
O
OHO
O OH
OHO
*Initial concnerateion : 0.5 mmol/L 
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3.3 結果および考察 
3.3.1 有害有機物の分解挙動に及ぼす AOPs の影響 
 
 芳香族化合物であるカテコールおよび p-ベンゾキノンをオゾン単独、紫外光単独、オゾ
ン–紫外光併用、紫外光–二酸化チタン併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件
にて分解処理した際の TOC 除去の結果を Figure 3-1 に示す。  
オゾン単独条件ではカテコールおよび p-ベンゾキノンともに TOC は 10%以下しか除去
することができなかった。供給したオゾン流量は 0.076 mg/min であり、カテコールおよび
p-ベンゾキノンの分解に必要とされる量に達していなかったため、オゾン単独条件ではほ
とんど除去できなかったと考えられる。  
オゾン–紫外光併用条件では、紫外光単独条件よりもはるかに TOC 除去性能は高く、そ
の差はオゾン単独条件による TOC 除去性能よりも明らかに大きかった。カテコールの処理
時間 300 min におけるオゾン単独、紫外光単独およびオゾン–紫外光併用条件の TOC 除去
率はそれぞれ 0.97%、20.2%および 54.9%であった。この時のオゾン–紫外光併用条件にお
ける TOC 除去率と紫外光単独条件における TOC 除去率の差は 34.7%であり、処理時間 300 
min でのオゾン単独条件の TOC 除去率の値と比較すると約 35.6 倍であった。p-ベンゾキノ
ンの処理時間 300 min におけるオゾン単独、紫外光単独およびオゾン–紫外光併用条件の
TOC 除去率は、それぞれ 5.60%、26.1％および 51.7%であった。この時のオゾン–紫外光併 
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Figure 3-1 TOC removal of aromatic compounds using AOPs. 
         (a) catechol (b) p-benzoquinone 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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用条件における TOC 除去率と紫外光単独条件における TOC 除去率の差は 25.6%であり、
処理時間 300 minでのオゾン単独条件の TOC 除去率の値と比較すると約 4.57倍であった。
芳香族化合物はオゾン単独条件では効率的に分解することができず、また紫外光単独条件  
では芳香族化合物を分解することは可能であるが、その分解には時間がかかる。しかしな
がら、オゾンと紫外光を併用することにより芳香族化合物をより速く分解することが可能
であった。オゾンおよび紫外光を併用することによりヒドロキシラジカルが生成し [3-13]、
そのヒドロキシラジカルによって芳香族化合物を効果的に分解除去することが可能である
ため、芳香族化合物の TOC 除去性能は著しく向上したものと推察される。またオゾン–紫
外光–二酸化チタン併用条件においても、紫外光–二酸化チタン併用条件よりもはるかに
TOC 除去性能は高く、その差はオゾン単独条件による TOC 除去性能よりも明らかに大き
かった。カテコールにおける処理時間 300 min でのオゾン–紫外光–二酸化チタン併用およ
び紫外光–二酸化チタン併用条件の TOC 除去率はそれぞれ 71.4%および 37.4%であった。
この時のオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件における TOC 除去率と紫外光–二酸化チタ
ン併用条件における TOC 除去率の差は 34.0%であり、処理時間 300 min でのオゾン単独条
件の TOC 除去率の値と比較すると約 34.9 倍であった。p-ベンゾキノンにおける処理時間
300 minでのオゾン–紫外光–二酸化チタン併用および紫外光–二酸化チタン併用条件の TOC
除去率はそれぞれ 82.2%および 41.3%であった。この時のオゾン–紫外光–二酸化チタン併
用条件における TOC 除去率と紫外光–二酸化チタン併用条件における TOC 除去率の差は
41.0%であり、処理時間 300 min でのオゾン単独条件の TOC 除去率の値と比較すると約 7.31
倍であった。オゾンに紫外光を照射することによるヒドロキシラジカルの生成に加えて、
オゾンと二酸化チタンを併用することによりヒドロキシラジカルの生成が促進したため、
オゾン、紫外光および二酸化チタンを併用することで TOC 除去性能が向上したと考えられ
る。二酸化チタンにオゾンが吸着されると、オゾンは電子を捕獲してオゾニドイオンを生
成し、ヒドロキシラジカルを生成する [3-14]。オゾンは酸素より電子を捕獲しやすいため、
ヒドロキシラジカルの生成が促進される。このようなことから、オゾンと二酸化チタンを
併用することによりヒドロキシラジカルの生成が促進され、その結果芳香族化合物の分解
が促進されたと考えられる。以上の結果より、オゾンと紫外光あるいは二酸化チタンを併
用することにより、TOC の除去性能をはるかに向上させることが可能であることを確認し
た。  
 鎖式化合物であるマレイン酸およびシュウ酸を、オゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外 
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光併用、紫外光–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解処
理した際の TOC 除去率の結果を Figure 3-2 に示す。促進酸化法を用いた鎖式化合物の分解
挙動は、芳香族化合物の分解挙動と大きく異なる結果となった。芳香族化合物では、オゾ
ン–紫外光–二酸化チタン併用条件  > オゾン–紫外光併用条件  > 紫外光–二酸化チタン併
用条件  > 紫外光単独条件 > オゾン単独条件の順に TOC 除去性能は向上したのに対して、
鎖式化合物ではオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件  ≒  紫外光–二酸化チタン併用条件 
> オゾン–紫外光併用条件 > 紫外光単独条件 > オゾン単独条件の順に TOC 除去性能が向
上した。すなわち、芳香族化合物の分解では紫外光–二酸化チタン併用条件よりもオゾン–
紫外光併用条件の方が TOC 除去性能は高かったのに対して、鎖式化合物ではオゾン–紫外
光併用条件よりも紫外光–二酸化チタン併用条件の方が TOC 除去性能は高くなった。また、
芳香族化合物ではオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件が最も TOC 除去性能が高く、2 番
目に性能が高かったオゾン–紫外光併用条件よりもはるかに TOC 除去性能が高かったのに
対して、鎖式化合物ではオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件と紫外光–二酸化チタン併用
条件は同程度の TOC 除去性能を示しており、オゾン、紫外光および二酸化チタンを併用す
ることによる相乗効果は確認されなかった。鎖式化合物の分解においては二酸化チタンの
光触媒活性が十分に高く光触媒作用が効果的に働いており、オゾンを加えることによる相
乗効果が薄れてしまったと考えられる。そのため、オゾンを加えても TOC 除去性能はほと
んど向上しなかったと考えられる。つまり、鎖式化合物中の C–C 結合の開裂には二酸化チ
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Figure 3-2 TOC removal of open-chain compounds using AOPs. 
         (a) maleic acid (b) oxalic acid 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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タンによる光触媒作用の影響が大きく関与していると考えられる。鎖式化合物の分解にお
いて紫外光–二酸化チタン併用条件はオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件と並び最も効
果的な分解方法であり、オゾンを使用せずとも紫外光–二酸化チタン併用条件のみで十分な
効果が期待できるものと考えられる。さらに、紫外光–二酸化チタン併用条件はオゾンを使
用しない分、ランニングコストは安くなる。そのため、鎖式化合物の分解では紫外光–二酸
化チタン併用条件が最適な分解方法であると考えられる。  
 
 
3.3.2 有害有機物の分解挙動に及ぼす分子構造の影響  
 
 有機物分解性能に及ぼす有機物の炭素数の影響について検討を行った。ギ酸、シュウ酸、
マレイン酸、フマル酸およびアジピン酸をオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解
処理した際の TOC 除去率の結果を Figure 3-3 に示す。ギ酸 > シュウ酸 > マレイン酸 ≒ 
フマル酸 > アジピン酸の順に TOC 除去性能は高くなった。すなわち、有機物の炭素数が  
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Figure 3-3 Effect of the number of carbon atoms for decomposition of open-chain compounds 
using O3–UV–TiO2 process. 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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減尐するほど TOC 除去性能は上昇した。一般的に有機物の分解過程では C–C 結合が切断
され、元の物質より炭素数の低い物質を中間生成物として生成する。そのため、炭素数が
多い有機物は炭素数の尐ない物質よりも中間生成物を多く生成する。すなわち、炭素数の
尐ない物質ほど中間生成物をあまり生成せず、より速く CO2および H2Oに分解されるため、
炭素数の尐ない有機物ほど TOC がより速く除去されたと考えられる。続いてギ酸、シュウ
酸、マレイン酸、フマル酸およびアジピン酸の反応速度論解析を行った。Lesko らはオゾ
ン–超音波併用処理を用いたフェノールの分解を行っており、そこでフェノールの TOC 除
去における反応速度について報告している [3-15]。Lesko らは反応時間に対するフェノールの
[TOC]/[TOC]0 のプロットが直線関係となり、反応速度式が擬零次反応速度式で示されるこ
とを報告している。そこで本研究においても、ギ酸、シュウ酸、マレイン酸、フマル酸お
よびアジピン酸の TOC 除去における反応速度式が擬零次反応で示されると仮定し、オゾン
–紫外光–二酸化チタン併用条件における反応時間に対する各鎖式化合物の[TOC]/[TOC]0を
プロットした。その結果を Figure 3-4 に示す。また、各鎖式化合物の速度定数および相関
係数 R2 を Table 3-2 に示す。なお、反応が一定になるまでの領域にて速度論解析を行っ  
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Figure 3-4 Degradation kinetics of TOC removal for open-chain compounds 
using O3–UV–TiO2 process. 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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ている。今回実験を行ったギ酸、シュウ酸、マレイン酸、フマル酸およびアジピン酸にお
いて相関係数は 0.955 以上を示した。そのため、本研究においてもオゾン–紫外光–二酸化
チタン併用条件での鎖式化合物の TOC の反応速度式は、擬零次反応で示されることが示唆
された。また、鎖式化合物の炭素数と反応速度定数との相関性について検討を行った。x
軸に鎖式化合物の炭素数を y 軸に反応速度定数をプロットしたグラフを Figure 3-5 に示す。
この曲線を指数関数式(y = 0.0239e−0.366x)で近似した結果 0.995 と高い相関が得られた。すな
わち同じ官能基を持つ鎖式化合物では炭素数と反応速度定数の間に指数関数的関係が得ら
れることを確認した。この関係式を用いることによりオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条  
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Figure 3-5 Relationship between carbon number and rate constant for TOC removal.  
Table 3-2 Rate constants and the R
2
 of TOC removal for open-chain compounds decomposition. 
Sample Number of carbon atom k  [min
-1
] R
2
Adipic acid 6 0.00281 0.975
Maleic acid 4 0.00516 0.987
Fumaric acid 4 0.00544 0.999
Oxalic acid 2 0.0115 0.983
Formic acid 1 0.0172 0.955
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件によるジカルボン酸鎖式化合物の分解において、有機物の炭素数からおおよその TOC 除
去速度定数を求めることが可能であると考えられる。  
有機物分解性能に及ぼす官能基の影響について検討を行った。今回、酢酸、グリオキシ
ル酸およびシュウ酸の TOC 除去速度を比較することでメチル基、アルデヒド基およびカル
ボキシ基の影響を検討した。酢酸、グリオキシル酸およびシュウ酸は炭素数 2 のカルボン
酸であり、片方の官能基がそれぞれメチル基、アルデヒド基およびカルボキシ基を有して
いる。酢酸、グリオキシル酸およびシュウ酸を、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件に
て分解処理した際の TOC 除去率の結果を Figure 3-6 に、また、反応時間に対する
[TOC]/[TOC]0 をプロットした結果を Figure 3-7 に示す。酢酸、グリオキシル酸およびシュ
ウ酸の TOC 分解速度定数はそれぞれ 0.00604、0.00843、および 0.0115 min−1 であり、シュ
ウ酸、グリオキシル酸および酢酸の順に TOC 除去速度は上昇した。Sillanpää らはオゾン、
紫外光、二酸化チタン、および Fenton 試薬を用いた促進酸化法による EDTA の分解を行っ
ており、EDTA の分解過程においてグリオキシル酸が酸化されシュウ酸になることを報告
している [3-16]。本研究においても、グリオキシル酸がシュウ酸に酸化されたため、シュウ
酸よりもグリオキシル酸の方が TOC 除去速度は遅くなったと考えられる。酢酸についても
同様に、酢酸がグリオキシル酸およびシュウ酸に酸化されたため、酢酸の TOC 除去速度が
最も遅くなったと考えられる。すなわち、オゾンによる分解反応およびヒドロキシラジカ
ルの酸化反応によりメチル基はアルデヒド基に、アルデヒド基はカルボキシ基に酸化され
ると考えられる。そのため、メチル基、アルデヒド基およびカルボキシ基を有する有機物
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Figure 3-6 Effect of the functional group for 
decomposition of open-chain compounds 
using O3–UV–TiO2 process. 
Figure 3-7 Degradation kinetics of TOC removal 
for oxalic acid, glyoxylic acid and acetic acid 
using O3–UV–TiO2 process. 
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の順に TOC 除去速度は速くなったと考えられる。  
 促進酸化法による有機物の分解におけるベンゼン環の影響を調べるため、炭素数が 6 で
あるカテコール、p-ベンゾキノンおよびアジピン酸を用いて評価を行った。カテコール、
p-ベンゾキノンおよびアジピン酸をオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解処理し
た際の TOC 除去率の結果を Figure 3-8 に示す。反応時間 180 min でのカテコール、p-ベン
ゾキノンおよびアジピン酸の TOC 除去率はそれぞれ 24.9%、26.0%および 49.9%であり、
カテコールおよび p-ベンゾキノンはアジピン酸と比較して約半分の TOC しか除去できて
いなかった。ベンゼン環の不飽和結合は C–C 結合よりも安定であるため [3-11]、ベンゼン環
の分解は C–C 結合の分解よりも困難である。そのため、鎖式化合物であるアジピン酸と比
較して、芳香族化合物であるカテコールおよび p-ベンゾキノンの TOC 除去速度は遅くな
ったと考えられる。カテコール、p-ベンゾキノンおよびアジピン酸をオゾン–紫外光–二酸
化チタン併用条件における反応時間に対する [TOC]/[TOC]0 をプロットした結果を Figure 
3-9 に示す。鎖式化合物であるアジピン酸の場合では反応時間に対する[TOC]/[TOC]0 のプ
ロットが 1 つの直線で示されたのに対し、芳香族化合物であるカテコールおよび p-ベンゾ
キノンでは 1 つの直線では引けず、直線が 2 つ引けるグラフとなった。このことから、芳 
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Figure 3-8 Effect of the presence of a benzene ring for decomposition 
of organic compounds using O3–UV–TiO2 process. 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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Figure 3-9 Degradation kinetics of TOC removal using O3–UV–TiO2 process. 
(a) catechol (b) p-benzoquinone (c) adipic acid 
conditions : Initial concentration = 0.5 mmol/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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香族化合物の場合では 2 つの速度定数を持ち、2 段階の分解反応で示されることが確認さ
れた。カテコールの分解において、反応時間 180 min までの速度定数は 0.00127 min−1 であ
り、反応時間 180 min 以降での速度定数は 0.00376 min−1 であり分解速度が約 3 倍に増加し
た。また p-ベンゾキノンの分解においては、反応時間 145 min までの速度定数は 0.000927 
min
−1 であり、反応時間 145 min 以降の速度定数は 0.00412 min−1 であり分解速度が約 4 倍
に増加した。芳香族化合物の分解では分解過程で鎖式化合物を中間生成物として生成する
ことが報告されている [3-15, 3-17, 3-18]。このことから、反応の初期段階ではベンゼン環の分解
とそれに伴う鎖式化合物の生成が主な分解反応となり、その後は、中間生成物として生成
した鎖式化合物の分解が主な分解反応となっていることが考えられる。反応の初期段階で
はメインの分解反応はベンゼン環の分解であり、その後、芳香族化合物よりも分解が容易
な鎖式化合物の分解がメインの分解反応として起きることにより分解速度が急上昇し、芳
香族化合物の TOC の除去速度が 2 段階で示されたと考えられる。  
Figure 3-9 において、カテコールおよび p-ベンゾキノンの分解の初期段階終盤ではほぼ
全てのベンゼン環が開裂し、試料溶液中には鎖式化合物のみが存在していると考えられる。
そこで、カテコールおよび p-ベンゾキノンの分解の初期段階終盤で生成した中間生成物に
ついて考察を行った。分解過程で様々な中間生成物が同時に生成していると考えられるが、
本研究では 2 種類の鎖式化合物のみがまず初めに生成したと仮定し、本研究で算出した
TOC 除去速度定数を用いてその 2 種類の鎖式化合物について考察を行った。カテコールの
2段階目における速度定数(0.00376 min−1)および p-ベンゾキノンともに 2 段階目における速
度定数(0.00412 min−1)は、アジピン酸の速度定数(0.00280 min−1)およびマレイン酸の速度定
数(0.00516 min−1)の間の値であった。そのためカテコールおよび p-ベンゾキノンのベンゼ
ン環が開裂することで、中間生成物としてまず初めにアジピン酸あるいはマレイン酸の 2
種類の鎖式化合物が生成したと仮定した。ここで反応初期段階終盤において、カテコール
の分解過程で、アジピン酸およびマレイン酸がそれぞれ x1%および y1%生成したと仮定す
る。カテコール、アジピン酸およびマレイン酸の速度定数の値を用いて、x1 および y1 の値
を算出した結果、x1 および y1 はそれぞれ、59.3 および 40.7 となった。すなわちカテコール
の反応初期段階終盤ではアジピン酸およびマレイン酸がそれぞれ 59.3%および 40.7%の割
合で存在していると考えられる。また、p-ベンゾキノンにおいても同様に考え、p-ベンゾ
キノンの分解により、アジピン酸およびマレイン酸がそれぞれ x2%および y2%生成したと
仮定し、p-ベンゾキノン、アジピン酸およびマレイン酸の速度定数の値を用いて、x2 およ
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び y2 の値を算出した。その結果、x2 および y2 の値はそれぞれ 44.1 および 55.9 となった。
すなわち、p-ベンゾキノンの反応初期段階終盤ではアジピン酸およびマレイン酸がそれぞ
れ 44.1%および 55.9%存在していると考えられる。  
 
 
3.3.3 グループ寄与法を用いた有機物分解速度定数の推算  
 
 各有機物の TOC 除去速度定数を計算から推算する方法について検討を行った。今回グル
ープ寄与法の考え方に基づき、有機物の分子構造からの TOC 除去速度定数の推算を行った。
グループ寄与法とは、グループ(メチル基、ヒドロキシ基、アミノ基など)の数と種類に物
性値が依存するとして、物質の構造をグループに分割し、そのグループに割り当てられた
パラメータを用いて物性値を算出する方法である。グループ寄与法は、Wilson と Deal に
よって提案された熱力学的手法によって、溶液を構成している成分の化学構造に基づいて
物性値を推算するグループ溶液モデルが基礎となっている [3-19]。グループ寄与法によって
物性値を推算する場合、必要となる情報は物質の構造のみであるため非常に簡便である。
有機物の密度、粘度、表面張力、臨界定数、気液平衡など、様々な物性値に対するグルー
プ寄与法が提案されている [3-20, 3-21, 3-22, 3-23, 3-24]。 
本研究では、グループを 9 種類のパラメータに分類し、各有機物の TOC 除去速度定数と
一致するように各パラメータの値を決定した。各有機物が有するパラメータを Table 3-3 に
示す。推算した各パラメータの値を Table 3-4 に示す。算出した各パラメータの値の整合性
の確認を行った。x 軸に実験から求められた各有機物の TOC 除去速度定数を、y 軸に先ほ
どのパラメータを用いて算出した TOC 除去速度定数をとったグラフを Figure 3-10 に示す。
実験から求めた値と計算から求めた値はおおむね一致した。そのため、グループ寄与法の
考え方を用いることで、化学構造から TOC 除去速度定数を算出することが可能であると考
えられる。  
 
 
3.4 結言 
 
 本章では、まず異なる分子構造を持つ数種類の有機物を用いて有機物の分解挙動に及ぼ  
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5
 
                              
Table 3-3 The number of parameters and rate constants of organic compounds.  
－COOH －OH －COH －CH3 －CH2 －CH＝ －H =O Benzen Ring
0.00457 0.000582 0.00386 0.00147 -0.00189 -0.00192 0.0126 0.00041 0.000107
Table 3-4 The estimation of group parameters about TOC removal using O3–UV–TiO2 process. 
－COOH －OH －COH －CH3 －CH2 －CH＝ －H =O Benzene Ring k exp k cal
Catechol － 2 － － － － － － 1 0.00127 0.00127
p -benzoquinone － － － － － － － 2 － 0.000927 0.000927
Adipic acid 2 － － － 4 － － － － 0.00281 0.00157
Fumaric acid 2 － － － － 2 － － － 0.00544 0.00530
Maleic acid 2 － － － － 2 － － － 0.00516 0.00530
Acetic acid 1 － － 1 － － － － － 0.00604 0.00604
Glyoxylic acid 1 － 1 － － － － － － 0.00843 0.00843
Oxalic acid 2 － － － － － － － － 0.0115 0.00915
Formic acid 1 － － － － － 1 － － 0.0172 0.0172
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す促進酸化法の影響について議論した。芳香族化合物における TOC 除去の場合では、5 種
類の促進酸化法条件の中で、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件が最も TOC 除去速度が
大きかった。一方、鎖式化合物の TOC 除去の場合では、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用
条件と紫外光–二酸化チタン併用条件は同程度の TOC 除去性能を示した。このことから、
芳香族化合物をより速く完全分解するためには、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件で
行う必要があり、鎖式化合物においては紫外光–二酸化チタン併用条件で行うことが最も効
果的であり、必ずしもオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件で行う必要はないと解った。
また、芳香族化合物における TOC 除去性能は、オゾン–紫外光併用条件＞紫外光–二酸化チ
タン併用条件であったのに対して、鎖式化合物の場合では紫外光–二酸化チタン併用条件＞
オゾン–紫外光併用条件であった。このことから、芳香族化合物の分解には、光触媒作用に
よる分解作用よりもヒドロキシラジカルによる分解反応の影響が大きいことが考えられる。
一方、鎖式化合物では光触媒作用による分解作用の影響が最も大きく関与していると考え
られる。  
次に、有機物の分解挙動に及ぼす有機物分子構造の影響について議論した。炭素数の尐
ない物質ほど TOC 除去速度が速くなる傾向があった。メチル基  < アルデヒド基  < カル
ボキシ基を有する有機物の順に TOC 除去性能は高くなった。芳香族化合物の TOC 除去速
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Figure 3-10 Relationship between kexp and kcal. 
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度は鎖式化合物よりも低くなる結果となった。  
最後に、有機物の分子構造から TOC 除去速度定数の推算について検討を行った。グルー
プ寄与法の考え方を応用することで、有機物の化学構造から TOC 除去速度定数を推算する
ことが可能であることを見出した。  
  
 68 
参考文献  
 
[3–1] F.-C. Hsieh, J.-C. Lou, C.-S. Chiou, Use of UV/O3 to Aqueous Mineralize 
N-Methyl-2-Pyrrolidinone, Pract. Period. Hazard. Toxic Radioact. Waste Manage.  13 
(2009) 120-125. 
[3–2] N. Kishimoto, Y. Morita, H. Tsun, Y. Yasuda, Characteristics of Electrolysis, Ozonation, and 
their Combination Process on Treatment of Municipal Wastewater, Water Envirom. Res. 79 
(2007) 1033-1042. 
[3–3] L. Sánchez, J. Peral, X. Domenech, Aniline degradation by combined photocatalysis and 
ozonation, Appl. Catal. B: Environ. 19 (1998) 59-65. 
[3–4] A.F. Martins, D.M. Henriques, M.L. Wilde, T.G. Vasconcelos, Advanced Oxidation 
Processes in the Treatment of Trifluraline Effluent, J. Environ. Sci. Health Part B 41 (2006) 
245-252. 
[3–5] Z. Qiang, J.-H. Chang, C.-P. Huang, Electrochemical regeneration of Fe
2+
 in Fenton 
oxidation processes, Water Res. 37 (2003) 1308-1319. 
[3–6] M. Panizza, G.Cerisola, Electro-Fenton degradation of synthetic dyes, Water Res. 43 (2009) 
339-344. 
[3–7] P. Puspita, F. Roddick, N. Porter, Efficiency of Sequential Ozone and UV-Based Treatments 
for the Treatment of Secondary Effluent, Chem. Eng. J. 268 (2015) 337-347. 
[3–8] Y.F. Rao, W. Chu, A New Approach to Quantify the Degradation Kinetics of Linuron with 
UV, Ozonation and UV/O3 Processes, Chemosphere 74 (2009) 1444-1449. 
[3–9] M.S. Lucas, J.A. Peres, G.L. Puma, Treatment of winery wastewater by ozone-based 
advanced oxidation processes (O3, O3/UV and O3/UV/H2O2) in a pilot-scale bubble column 
reactor and process economics, Sep. Purif. Technol. 72 (2010) 235-241. 
[3–10] S. iwaguch, K. Matsumura, Y. Tokuoka, S. Wakui, N. Kawashima, Sterilization system using 
microwave and UV light, Colloid Surf. B: Biointerf. 25 (2002) 299-304. 
[3–11] R. Homlok, E. Takács, L. Wojnárovits, Degradation of Organic Molecules in Advanced 
Oxidation Processes: Relation between Chemical Structure and Degradability, Chemosphere, 
91 (2013) 383-389. 
[3–12] F.J. Beltrán, F.J. Rivas, O. Gimeno, Comparison between photocatalytic ozonation and other 
 69 
oxidation processes for the removal of phenols from water, J. Chem. Technol. Biotechnol. 80 
(2005) 973–984. 
[3–13] H. Suzuki, S. Araki, H. Yamamoto, Evaluation of Advanced Oxidation Processes (AOP) 
Using O3, UV, and TiO2 for the Degradation of Phenol in Water, J. Water Process Eng. 7 
(2015) 54-60. 
[3–14] B. Legube, N. Karpel Vel Leitner, Catalytic ozonation: a promising advanced oxidation 
technology for water treatment, Catalysis Today 53 (1999) 61-72. 
[3–15] T. Lesko, A.J. Colussi, M.R. Hoffmann, Sonochemical Decomposition of Phenol: Evidence 
for a Synergistic Effect of Ozone and Ultrasound for the Elimination of Total Organic 
Carbon from Water, Environ. Sci. Technol. 40 (2006) 6818-6823. 
[3–16] M.E.T. Sillanpäӓ, T.A. Kurniawan, W.-H. Lo, Degradation of chelating agents in aqueous 
solution using advanced oxidation process (AOP), Chemosphere 83 (2011) 1443-1460. 
[3–17] Q. Dai, J. Wang, J. Yu, J. Chen, Catalytic Ozonation for the Degradation of Acetylsalicylic 
Acid Inaqueous Solution by Magnetic CeO2 Nanometer Catalyst Particles, Appl. Catal. B: 
Environ. 144 (2014) 686–693. 
[3–18] L.P. Yang, W.Y. Hu, H.M. Huang, B. Yan, Degradation of high concentration phenol by 
ozonation in combination with ultrasonic irradiation, Desalination Water Treat. 21 (2010) 
87-95. 
[3–19] G.M. Wolson, C.H. Deal, Activity coefficients and molecular structure - activity 
coefficients in changing environments - solutions of groups, Ind. Eng. Chem. Fundamen. 1 
(1962) 20-23. 
[3–20] H.S. Elbro, A. Fredenslund, P. Rasmussen, Group contribution method for the prediction of 
liquid densities as a function of temperature for solvents, oligomers, and polymers, Ind. Eng. 
Chem. Res. 30 (1991) 2576-2582. 
[3–21] E. Darwish, T.A. Al-Sahhaf, Prediction of the surface tension of petroleum cuts using a 
modified UNIFAC group contribution method, Fluid Phase Equilib 105 (1995) 229-239. 
[3–22] K. Tochigi, K. Yoshida, K. Kurihara, K. Ochi, J. Murata, M. Yasumoto, T. Sako , Prediction 
of vapor–liquid equilibrium for systems containing hydrofluoroethers using ASOG group 
contribution method, Fluid Phase Equilib 183–184 (2001) 173–182. 
[3–23] X. Yan, Q. Dong, X. Hong, Reliability analysis of group-contribution methods in predicting 
 70 
critical temperatures of organic compounds, J. Chem. Eng. Data 48 (2003) 374–380. 
[3–24] C. Yang, H. Lai, Z. Liu, P. Ma, Density and viscosity of binary mixtures of diethyl carbonate 
with alcohols at (293.15 to 363.15) K and predictive results by UNIFAC-VISCO Group 
contribution method, J. Chem. Eng. Data 51 (2006) 1345–1351. 
 
  
 71 
第４章 
病院排水に含まれる難分解性医薬品成分の
AOPs による分解除去 
 
4.1 緒言 
 
近年、欧米諸国を中心に医薬品類による水質汚染問題への関心が高まっている [4-1]。人お
よび動物が服用した一部の医薬品類は、し尿に含まれて体外に排出され、下水処理場での処
理工程を経由した後、河川や湖沼等の水環境中に排出される [4-2]。数十種の医薬品類が数 ng/L
から数百 µg/L の濃度で水環境中に存在していることが報告されている [4-3]。医薬品類の中に
は微量であっても高い毒性を有する物質も多くある [4-4]。また、排出された医薬品類は比較
的親水性のものが多く、また生物分解性が低いために分解されずに長期間水環境中に残存す
る。医薬品類が水環境中に蔓延することによって、薬剤の効かない薬剤耐性菌の出現や強い
生理活性による生物への予測不可能な作用をもたらすことが懸念されている [4-5, 4-6]。そのた
め、医薬品類の水環境への流出を抑制する必要があるが、医薬品類は様々な場所で使用され
ているため排出源対策が困難である。その上、日本では医薬品の生体リスクよりも、感染症
予防などの効果の方が大きく認識されているため、厳しく規制されていないのが現状である。 
医療施設などから排出される医薬品類は非常に多種多様である。医薬品類による河川や湖
沼等の水環境の汚染を防ぐためには下水処理場での適切な処理が必要である。排出される医
薬品類には、現在下水処理場で用いられている活性汚泥法などで処理が可能な医薬品類も存
在するが、活性汚泥法では処理しきれない医薬品類も多数報告されている [4-7, 4-8, 4-9, 4-10]。活
性汚泥法では処理しきれない医薬品類に対して現在、促進酸化法を用いた医薬品成分の分解
除去が研究されている [4-11, 4-12, 4-13, 4-14]。 
近年、新しい促進酸化法として、オゾンおよびゼオライトを併用した有機物の分解処理
が研究されている [4-15]。水処理分野において、ゼオライトは医薬品成分、農薬、染料およ
び VOCs などの汚染物質を除去するために使用されている [4-15, 4-16]。ゼオライトは骨格構造
に由来する細孔による分子ふるい効果に加え、イオン交換能、触媒能および吸着能などの
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特性を持っている。さらに、ゼオライトはシリカ /アルミナ比を変えることで親疎水性を変
化させることが可能である。シリカ /アルミナ比が低いほどゼオライトは親水性を示し、シ
リカ /アルミナ比が高くなるにつれて疎水性が増していく。さらに、シリカ /アルミナ比が
高いハイシリカゼオライトはオゾンと有機物に対して優れた吸着能力を示し、その結果、
処理対象物質の分解速度を増大させることが可能であることが報告されている [4-17]。  
本章では、医薬品成分の分解除去について議論する。第 2 章にて作製した促進酸化法分解
処理装置を用いて、医薬品成分であるカフェインの分解除去に対する本促進酸化法分解処理
装置の分解性能について検討を行った。また、実際の医療施設などから排出される廃液を想
定し、カフェイン、サリチル酸、イミプラミン塩酸塩、ナジリクス酸、およびジクロフェナ
クナトリウムの 5 種類の医薬品成分を混合した混合医薬品成分模擬廃液中の有機物除去に
について検討を行った。さらに、装置性能の向上を目的に、ゼオライトを複合させたオゾン
–紫外光–二酸化チタン–ゼオライト併用処理によるカフェイン分解性能の向上について検
討を行った。  
 
 
4.2 実験方法 
4.2.1 AOPs による医薬品成分の分解除去 
 
本実験で使用した促進酸化法分解処理装置の詳細は第 2 章にて記述されている。カフェ
イン(和光純薬工業)の初期濃度を 100 mg/L に調製した溶液 1000 mL を試薬瓶に入れ、流量
1000 mL/min で促進酸化法分解処理装置と試薬瓶間を循環させた。Air ポンプを用いて、オ
ゾンを含む Air を流量 200 mL/min で試料溶液中に供給した。所定時間ごとに試料溶液をサ
ンプリングし、 Inertsil ODS-3 カラムと PDA 検出器を備えた高速液体クロマトグラフ
(HPLC)(Prominence; Shimadzu Co., Kyoto, Japan)を用いてカフェインの濃度を算出した。促
進酸化条件としてオゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外光–二酸化チタン併
用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件の 5 種類の処理方法で行った。  
イミプラミン塩酸塩(和光純薬工業)、カフェイン(和光純薬工業)、サリチル酸(和光純薬
工業)、ジクロフェナクナトリウム(和光純薬工業)、およびナジリクス酸(東京化成工業)を
所定の濃度で混合し、混合医薬品成分模擬廃液とした。各有機物の化学構造および化学特
性を Table 4-1 に示す。模擬廃液中に含まれる各有機物濃度がそれぞれ 10 mg/L になるよう
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に調製した。以降は、カフェインの時と同様に行い、所定時間ごとに試料溶液をサンプリ
ングし、試料溶液中の全有機炭素(TOC)を測定した。TOCは TOC計(multi N/C2100S; Analytik 
Jena AG, Jena, Germany)を用いて測定し、TOC 除去率を算出した。促進酸化条件として、
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件で実験を行った。  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 4-1 Molecular structures and chemical properties of pharmaceutical compounds. 
Molecular weight
[g/mol]
Imipramine
hydrochloride
C19H24N2・HCl 316.9 Antidepressant
Caffeine C8H10N4O2 194.2 Cardiotonic
Salicylic acid C7H6O3 138.1 Analgetic
Diclofenac
sodium
C14H10Cl2N・NaO2 318.1
Defervescent
Analgetic
Nalidixic acid C12H12N2O3 232.2 Antimicrobial
Molecular structure Chemical formula Health effect
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4.2.2 ゼオライト複合型 AOPs によるカフェインの分解性能
の向上 
 
本実験では第 2 章で使用した促進酸化法分解処理装置の外管部の容積を約 125 mL に変
更した装置を用いて実験を行った。また、外管部に粒子径 10 µm の ZSM-5 型ゼオライトペ
レット(HSZ-800, Tosoh Co., Tokyo, Japan) 20 g を充填した。ZSM-5 型ゼオライトペレットは
H
+型を使用した。それ以外の装置部品は第 2 章で記述したものと同様のものを使用した。
装置概略図を Figure 4-1 に示す。また、装置稼働時の写真を Photo 4-1 に示す。  
初期濃度 100 mg/Lに調製したカフェイン溶液 500 mLを流量 1000 mL/minで循環させた。
Air ポンプを用いて、オゾンを含む Air を流量 200 mL/min で試料溶液中に供給した。所定
時間ごとに試料溶液をサンプリングし、HPLC を用いてカフェインの濃度を測定した。促
進酸化条件としてオゾン–紫外光–二酸化チタン–ゼオライト併用およびオゾン–紫外光–二
酸化チタン併用条件で行った。カフェインの除去性能に及ぼすシリカ /アルミナ比の影響を
検討するため、シリカ /アルミナ比が 24、40 および 1500 である 3 種類の H-ZSM-5 型ゼオ
ライトペレット (HSZ-800, Tosoh Co., Tokyo, Japan) (以下 ZSM-5(24), ZSM-5(40) および 
ZSM-5(1500))を使用した。  
次にゼオライトに吸着されたカフェインの脱着試験を行った。オゾン–紫外光–二酸化チ
タン–ZSM-5(1500)併用条件において、初期濃度 100 mg/Lに調製したカフェイン溶液 500 mL
を流量 1000 mL/min、オゾンを含む Air を流量 200 mL/min で促進酸化法分解処理装置と試
薬瓶間を循環させることで、カフェインの除去試験を行った。処理時間 240 min 後、試料
溶液を装置から排水し、純水 500 mL を循環させることによってゼオライト内に残存する
カフェインを脱着させることでカフェインの脱着試験を行った。所定時間ごとに試料溶液
中のカフェイン濃度を測定した。また、対照実験として ZSM-5(1500)単独条件においても
同様の実験を行った。ZSM-5(1500)単独条件ではオゾンの供給および紫外光の照射を行っ
ていない状態で ZSM-5(1500)のみによる処理を行った。処理時間 240 min 後に、純水 500 mL
を循環させることによってゼオライト内に残存するカフェインを脱着させた。  
続いて、促進酸化法に対するゼオライトの耐久性について検討を行った。オゾン–紫外
光–二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用条件において、濃度 100 mg/L に調製したカフェイン水
溶液 500 mL を流量 1000 mL/min、Air 流量 200 mL/min で 240 min 間循環させた。その後、
試料溶液を装置から排水し、純水 500 mL を 240 min 間循環させることでゼオライトの洗浄  
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Figure 4-1 Schematic diagram of the AOP reactor with zeolite. 
TiO2 film
UV lamp
Zeolite pellet
Air
O3 inlet
P
Glass tube
O2 + hv → O3
O3 + H2O + hv → 2･OH
Photo 4-1 Device photograph of the AOP reactor with zeolite. 
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を行った。以上の操作を 3 回繰り返し、所定時間毎に試料溶液をサンプリングした。HPLC
を用いて試料溶液中のカフェインの濃度を測定し、カフェイン除去性能の変化を確認した。
また、実験開始前と 3 回の繰り返し実験後のゼオライトの結晶構造を、粉末 X 線回折装置
(XRD)(RINT TTP III, Rigaku Co., Tokyo, Japan)を用いて評価した。XRD は X 線源 CuKα、電
圧値 40kV、電流値 30mA、測定軸 2θ/θ [範囲 5-60degree]およびステップ角度 0.02 で行った。  
 
 
4.3 結果および考察 
4.3.1 AOPs による医薬品成分の分解除去 
 
初期濃度 100 mg/L のカフェインをオゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外
光–二酸化チタン併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にて分解処理した結果
を Figure 4-2 に示す。オゾン単独、紫外光単独、紫外光–二酸化チタン併用、オゾン–紫外
光併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件の順にカフェインの分解性能は向上し
た。オゾン単独条件における処理時間 120 min 後のカフェイン分解率は 18.8%であった。  
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Figure 4-2 Effect of AOPs on caffeine decomposition. 
conditions : Initial concentration = 100 mg/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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紫外光単独条件における処理時間 120 min 後のカフェイン分解率は 45.4%であり、オゾン
単独条件よりもカフェイン分解性能は高く、本条件ではオゾンよりも紫外光の方が効果的
にカフェインを分解除去できることを確認した。オゾン–紫外光併用条件では処理時間 120 
min で 54.8%のカフェインを除去することが可能であった。オゾン単独条件に比べ、オゾ
ン–紫外光併用条件では 36.0%の分解性能の向上が見られた。また紫外光単独条件に比べ、
オゾン–紫外光併用条件では 9.40%の分解性能の向上が見られた。分解率が向上した要因と
して、オゾンに紫外光を照射することでヒドロキシラジカルが生成したためであると考え
られる [4-18, 4-19]。オゾン–紫外光併用条件に比べオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では
12.8%の分解性能の向上が見られた。また紫外光–二酸化チタン併用処理に比べ、オゾン–
紫外光–二酸化チタン併用処理では 14.6%の分解性能の向上が見られた。オゾン、紫外光お
よび二酸化チタンを併用することで強力な酸化剤であるヒドロキシラジカルの生成が促進
したため、カフェイン分解性能が向上したと考えられる。また、オゾン–紫外光–二酸化チ
タン併用条件では、処理時間 240 min 後のカフェイン分解率は 99.1%であり、本促進酸化
法分解処理装置を用いることでカフェインをほぼ完全分解することが可能であることを確
認した。  
 混合医薬品成分模擬廃液中の TOC の除去の結果を Figure 4-3 に示す。オゾン単独、紫外
光単独、紫外光–二酸化チタン併用、オゾン–紫外光併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チ
タン併用条件の順に分解性能は向上した。オゾン単独および紫外光単独条件における処理
時間 240 min 後の TOC 除去率はそれぞれ 7.82%および 28.4%であった。また、オゾン単独、
紫外光単独条件では時間経過とともに TOC 除去率は一定となった。各医薬品成分の分解過
程において様々な中間生成物が生成したと考えられる。その中にオゾンあるいは紫外光で
は分解が困難な中間生成物が存在し、オゾン単独および紫外光単独条件では TOC が効果的
に除去されず TOC 除去率が一定になったと考えられる。一方、ヒドロキシラジカルがより
多く生成する紫外光–二酸化チタン併用、オゾン–紫外光併用およびオゾン–紫外光–二酸化
チタン併用条件においては、実験時間内では TOC 除去率は一定に達すことなく TOC の低
減が進んだ。また、最も高い分解性能を示したオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では、
処理時間 240 min で TOC 除去率は 90.0%に達し、有機物をほぼ完全分解することが可能で
あった。この結果より、医療施設から排出される複数の医薬品成分が含まれる廃液におい
ても効果的に有機物の分解が行うことができ、低濃度であれば完全に除去することが可能
であることを確認した。したがって本促進酸化法分解処理装置は医療施設などの医薬品類
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が複数含まれる環境下でも適用可能であることが示唆された。  
  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
4.3.2 ゼオライト複合型 AOPs によるカフェインの分解性能
向上の検討  
 
 シリカ/アルミナ比の異なる 3 種類の ZSM-5 型ゼオライトを用いたオゾン–紫外光–二酸
化チタン–ゼオライト併用、およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件で行ったカフェイ
ン除去実験の結果を Figure 4-4 に示す。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件ではカフェ
イン分解率が 90%に達するまでに要する時間は 180 min であった。一方、オゾン–紫外光–
二酸化チタン–ZSM-5(24)併用、オゾン–紫外光–二酸化チタン–ZSM-5(40)併用およびオゾン
–紫外光–二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用条件では、カフェインの除去率が 90%に達するま
での時間はそれぞれ 150 min、110 min および 90 min であった。この結果より、ゼオライト
を併用することによりカフェインの除去性能を大幅に向上させることが可能であることを
確認した。また、ゼオライトのシリカ /アルミナ比が高いほど除去性能が高くなることを確
認した。ゼオライトの疎水性を高めることにより有機物の吸着性能を高めることが可能で
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Figure 4-3 TOC removal of mixed pharmaceutical compounds using AOPs.  
conditions : Each initial concentration = 10 mg/L, Sanple volume = 1000 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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あることが報告されている [4-20, 4-21]。シリカ/アルミナ比が高いほど疎水性が高くなりゼオ
ライトの有機物に対する吸着能力が向上したため、シリカ /アルミナ比が高いゼオライトを
使用することで除去性能が向上したと考えられる。また、オゾン–紫外光–二酸化チタン–
ZSM-5(1500)併用条件では、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件と比較して、カフェイ
ン除去率が 90%以上に達するまでの時間を約半分に短縮させることが可能であった。  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 オゾン–紫外光–二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用、および ZSM-5(1500)単独条件における
除去試験ならびに脱着試験の結果を Figure 4-5 に示す。Figure 4-5 において、白プロットは
カフェイン除去試験でのカフェインの濃度変化を、黒プロットはカフェイン脱着試験にお
けるカフェインの濃度変化を示している。ZSM-5(1500)単独条件における脱着試験ではカ
フェインが約 20 mg/L 検出された。ZSM-5(1500)単独条件では除去されたカフェインの濃度
が約 20 mg/L であったため、ゼオライト内に吸着されていたカフェインがすべて脱着され
たことを確認した。すなわち、ZSM-5(1500)単独条件におけるカフェインの除去試験では
カフェインの分解は行われず、ゼオライトによる吸着のみでカフェインの濃度が減尐した
ことが示唆された。一方、オゾン–紫外光–二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用条件における脱
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Figure 4-4 Caffeine removal efficiencies using O3–UV–TiO2 and O3–UV–TiO2–ZSM-5. 
conditions : Initial concentration = 100 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min.  
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着試験ではカフェインは検出されなかった。すなわち、ゼオライト内にカフェインが残存
しておらず、カフェインが完全分解されたことが示唆された。カフェインがゼオライトに
吸着されたことだけでカフェインの除去性能が向上したならば、脱着試験においてカフェ  
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Figure 4-5 Caffeine removal and desorption from zeolite. 
         (a) ZSM-5(1500) alone (b) O3–UV–TiO2–ZSM-5(1500) 
conditions : Initial concentration = 100 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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インが検出されると考えられる。しかしながら、オゾン –紫外光 –二酸化チタン –
ZSM-5(1500)併用条件における脱着試験ではカフェインは検出されなかった。そのため、
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にゼオライトを導入することによって除去性能が向
上した原因は、ゼオライトの有機物に対する吸着能力によるものだけでないことが考えら
れる。ゼオライト吸着サイトでオゾンあるいはヒドロキシラジカルとカフェインが吸着さ
れ、ゼオライト吸着サイトにオゾンあるいはヒドロキシラジカルとカフェインが高度に濃
縮された反応場を形成したことで、オゾンあるいはヒドロキシラジカルによるカフェイン
の分解反応が促進され、分解性能が向上したと考えられる [4-22]。  
 3 回繰り返しカフェインの分解実験を行った結果を Figure 4-6 に示す。3 回とも処理時間
90 min 後のカフェイン分解率は約 90%であり、処理時間 210 min でカフェインがほぼ完全
分解した。すなわち、3 回カフェインの分解実験を行ってもカフェインの分解性能は同程
度であり、繰り返し実験によるカフェインの分解性能の低下は確認されなかった。また、
実験開始前と 3 回繰り返し実験後のゼオライトの XRD による分析結果を Figure 4-7 に示す。
実験開始前と 3 回繰り返し実験後においてゼオライトの結晶構造の大きな崩壊は確認され
なかった。すなわち、オゾンやヒドロキシラジカルあるいは紫外光の影響によりゼオライ  
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Figure 4-6 Repeated experiments of caffeine removal using O3–UV–TiO2–ZSM-5(1500). 
conditions : Initial concentration = 100 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min.  
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トの結晶構造が急速に崩壊することはなく、ゼオライトを繰り返し使用することが可能で
あることが示唆された。 
 5 種類の促進酸化法条件(オゾン単独、紫外光単独、オゾン–紫外光併用、紫外光–二酸化
チタン併用、およびオゾン –紫外光 –二酸化チタン併用条件 )と各促進酸化法条件に
ZSM-5(1500)併用した条件(オゾン–ZSM-5(1500)併用、紫外光–ZSM-5(1500)併用、オゾン–
紫外光–ZSM-5(1500)併用、紫外光–二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用およびオゾン–紫外光–
二酸化チタン–ZSM-5(1500)併用条件)によるカフェインの分解実験の結果を Figure 4-8 に示
す。オゾン単独、オゾン–紫外光併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では、ゼ
オライトを併用することにより分解性能が向上した。オゾン存在下ではゼオライトは有機
物とオゾンの両方を吸着することで、ゼオライトが有機物とオゾンとの反応場となり、高
い処理性能を示すことが報告されている [4-22]。そのため、オゾンが存在するオゾン単独、
オゾン–紫外光併用およびオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件ではゼオライトを併用す
ることにより分解性能が向上したと考えられる。一方、紫外光単独条件と紫外光 –
ZSM-5(1500)併用条件におけるカフェインの分解性能はほぼ同程度であり、ゼオライトを
併用することによる分解性能の向上は確認されなかった。紫外光単独条件ではオゾンは存
在せず、またヒドロキシラジカルも生成しないため、有機物とオゾンあるいはヒドロキシ
ラジカルとの反応場としてゼオライトが作用しなかったこと、またゼオライトにより紫外  
0 20 40 60
2θ[-]
Figure 4-7 X-ray diffraction patterns of ZSM-5(1500) before and after reaction. 
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Figure 4-8 Comparison of caffeine decomposition efficiencies by zeolite combinat ion. 
        (a) O3–UV–TiO2 process, (b) O3–UV process, (c) UV–TiO2 process, 
        (d) UV alone, (e) O3 alone 
conditions : Initial concentration = 100 mg/L, Sanple volume = 500 mL, 
Flow rate of sample solution = 1000 mL/min, 
          Flow rate of air contain ozone = 200 mL/min. 
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光の透過が阻害されてしまったことなどが、ゼオライトを併用しても分解性能が向上しな
かった要因として考えられる。しかし、紫外光–二酸化チタン併用条件ではゼオライトを併
用することによりカフェインの分解性能が向上した。二酸化チタンに紫外光を照射するこ
とによりヒドロキシラジカルが生成される。紫外光単独条件ではゼオライトを併用しても
分解性能は向上しなかったが、ヒドロシキラジカルが生成する紫外光–二酸化チタン併用条
件ではゼオライトを併用することで分解性能が向上したことにより、ゼオライトはオゾン
と有機物の反応場となるだけではなく、ヒドロキシラジカルと有機物との反応場にもなっ
ていることが考えられる。  
 
 
4.4 結言 
 
 本章では、まず医薬品成分に対する作製した促進酸化法分解処理装置の性能評価につい
て議論した。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では、処理時間 240 min でカフェイン
分解率は 99.1%に達しており、ほぼカフェインを完全分解することが可能であった。また、
カフェイン、サリチル酸、イミプラミン塩酸塩、ナジリクス酸、およびジクロフェナクナ
トリウムを混合した混合医薬品成分模擬廃液中の TOC の除去に対しても、オゾン–紫外光–
二酸化チタン併用条件では、処理時間 240 min で TOC 除去率は 90.0%に達した。以上のこ
とから、本装置は医薬品成分に対しても効果的に分解処理することが可能であることを確
認した。したがって、本装置は医療施設などから排出されるような複数の医薬品類を含む
廃液に対しても適用可能であることが確認された。  
次に、ゼオライトを併用することによる分解性能の向上について議論した。オゾン–紫外光
–二酸化チタン併用条件にゼオライトを加えることにより、分解性能を大幅に向上させるこ
とが可能であった。また、シリカ /アルミナ比が 1500 の ZSM-5 型ゼオライトペレットを使
用した際には、処理時間を約半分に短縮することが可能であった。また、ゼオライトを繰
り返し使用しても急激なゼオライトの結晶構造の崩壊は確認されず、分解性能の低減も確
認されなかった。以上のことから、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にゼオライトを
組合せる方法は、有機物の分解効率を大幅に向上することが可能であり、高い実用性を示
すプロセスであると考えられる。  
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第 5 章 
結論および今後の展望 
 
 
5.1 第 1 章の総括と今後の展望 
 
第 1 章では、オゾンの物理化学的性質や生成法、ならびにヒドロキシラジカルの物理化
学的性質や生成法について説明した。また、促進酸化法の概要として、現在報告されてい
る促進酸化法に関わる研究について、促進酸化法の種類や促進酸化法を利用した水処理の
実証例を紹介した。現在、オゾン−過酸化水素併用処理 [5-1]、オゾン−紫外光併用処理 [5-2]、
オゾン−過酸化水素−紫外光併用処理 [5-3]、Photo−Fenton 反応 [5-4]、オゾン−超音波併用処理 [5-5]
などの促進酸化法による難分解性有害有機物の分解性能について報告されている。促進酸
化法は、水環境において問題となる有害有機物をほぼ種類を問わず完全除去するという優
れた特性を持つ。しかしながら、促進酸化法では、ランニングコストが高くなること [5-6]、
過酸化水素あるいは Fenton 試薬を用いる場合、処理水中に含まれる有機物濃度に応じて試
薬の量などの操作パラメータを十分に考慮する必要性があること [5-7]など課題も多く残って
おり、実用化があまり進んでいない。また、これまでの促進酸化法に関する研究は、有機物
の分解性能が従来法より優れていることを示すものが殆どであり、実用可能な運転範囲を考
慮していないものが多い。今後、微量有害有機物を対象とした場合の実用レベルにおける適
用性を明らかにすること、また新たな適用方法・プロセスを提案する研究が行われていくこ
とで、促進酸化法が実用可能なレベルに達することが期待される。  
 
 
5.2 第 2 章の総括と今後の展望 
 
第 2 章では、オゾン、紫外光および二酸化チタンを併用した循環型促進酸化法分解処理
装置を提案し、その装置性能について述べた。フェノールの分解性能はオゾン単独、紫外
光単独、オゾン−紫外光併用、紫外光−二酸化チタン併用およびオゾン−紫外光−二酸化チタ
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ン併用条件の順に向上した。試料溶液中の COD の除去においても同様の傾向を示した。
最も高い分解性能を示したオゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では、処理時間 120 min
でフェノール分解率が 100%に達し、COD 除去率は処理時間 240 min で 100%に達した。
作製した促進酸化法分解処理装置がフェノールの完全分解、および試料溶液中の COD の
完全除去が可能であることを見出した。また、オゾン、紫外光および二酸化チタンを二つ
以上併用することにより、分解性能に相乗効果が得られることを確認した。  
汚染物質の分解にかかる電気エネルギー消費量を Electrical energy per order (EEO)で算
出したところ、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件では、28.1 kW·h/m3·order であり、
報告されている他の促進酸化法反応モデルの EEO よりも低いことを確認した。このこと
から、本装置が省エネルギーで実用的なシステムであることが示唆された。  
処理溶液の pH の経時変化、処理時間の経過に伴う中間生成物の濃度変化、および報告
されている論文 [5-8, 5-9, 5-10, 5-11]を基にフェノールの分解経路を見出した。フェノールは最初
にカテコールおよびヒドロキノンに変換される。その後、速やかに o–ベンゾキノンおよび
p–ベンゾキノンとなった後、ヒドロキシラジカルおよびオゾンの影響下ではベンゼン環が
開環し、ムコン酸およびマレイン酸を生成する。ムコン酸およびマレイン酸はフマル酸を
経由し、ギ酸、酢酸およびプロピオン酸などの低分子有機酸に分解された後、最終的に水
および二酸化炭素にまで分解される。  
近年、白金担持二酸化チタン(Pt-TiO2)
[5-12]、酸化銅担持酸化タングステン(CuO-WO3)
[5-13]
などの新しい光触媒の開発が進んでおり、その光触媒を用いた有機物分解性能の向上が研
究されている。今後の展望として、装置外管部にディップ・コーティングした光触媒の改
良を行っていくことで更なる分解性能の向上が期待される。  
 
 
5.3 第 3 章の総括と今後の展望 
 
第 3 章では、有機物の分解挙動に及ぼす促進酸化法の影響、および有機物の分解挙動に
及ぼす有機物分子構造の影響について述べた。芳香族化合物における TOC 除去の場合では、
オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件  > オゾン–紫外光併用条件  > 紫外光–二酸化チタ
ン併用条件  > 紫外光単独条件  > オゾン単独条件の順に TOC 除去性能は向上し、オゾン–
紫外光–二酸化チタン併用条件で最も高い TOC 除去性能を示した。一方、鎖式化合物にお
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ける TOC 除去の場合では、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件  ≒  紫外光–二酸化チタ
ン併用条件  > オゾン–紫外光併用条件  > 紫外光単独条件  > オゾン単独条件の順に TOC
除去性能が向上しており、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件と紫外光–二酸化チタン併
用条件は同程度の TOC 除去性能を示した。装置設計を行う上で、目的処理物質が芳香族化
合物である場合には、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件が最適な処理法である。しか
しながら、目的処理物質が鎖式化合物である場合には、コスト面を考慮すると紫外光–二酸
化チタン併用条件で行うことが最も効果的であることが示唆された。また、芳香族化合物
における TOC 除去性能は、オゾン–紫外光併用条件＞紫外光–二酸化チタン併用条件であっ
たのに対して、鎖式化合物の場合では紫外光–二酸化チタン併用条件＞オゾン–紫外光併用
条件であった。このことから、芳香族化合物の分解には、光触媒作用による分解作用より
もヒドロキシラジカルによる分解反応の影響が大きいことが考えられる。一方、鎖式化合
物では光触媒作用による分解作用の影響が最も大きく関与していると考えられる。有機物
の分解性能に対して、有機物の炭素数、官能基およびベンゼン環の影響が確認された。有
機物の炭素数の尐ない物質ほど TOC 除去速度が速くなることを確認した。メチル基  < ア
ルデヒド基  < カルボキシ基を有する有機物の順に TOC 除去性能は高くなった。芳香族化
合物の TOC 除去速度は鎖式化合物よりも低くなる結果となった。グループ寄与法の考え方
を応用することで、TOC 除去速度定数を有機物の分子構造から算出することができる可能
性が示唆された。有機物の分子構造から TOC 除去速度定数を推算できるため、分解実験を
行わずに TOC 除去速度定数を得られることが示唆された。  
本研究では、分子が C、H、O のみから構成される有機物に対して検討を行った。今後、分
子に窒素原子や硫黄原子が含まれる有機物などにおいてもその分解挙動を解析することで、実
用化に向けた促進酸化法モデルの作成に貢献できると期待される。また、様々な有機物の TOC
除去速度定数のデータを蓄積していくことで、提案したグループ寄与法の考え方に基づく
TOC 除去速度定数の算出方法の信頼性が増し、実用化レベルにまで達することが期待でき
る。  
 
 
5.4 第 4 章の総括と今後の展望 
 
 第 4 章では、医薬品成分に対する促進酸化法分解処理装置の性能評価およびゼオライト
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併用による装置分解性能の向上について提案した。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件
により、カフェインをほぼ完全分解することが可能であった。また、カフェイン、サリチ
ル酸、イミプラミン塩酸塩、ナジリクス酸およびジクロロフェナクナトリウムを混合した
混合医薬品成分模擬廃液中の TOC の除去に対しても、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条
件では処理時間 240 min で TOC を 90.0%除去することが可能であった。以上のことから、
本装置は医薬品成分を完全除去することが可能であることを見出した。本装置は医療施設
などから排出されるような複数の医薬品類を含む廃液に対しても適用可能であることが示
唆された。オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にゼオライトを加えることにより、分解
性能を大幅に向上させることが可能であった。また、ゼオライトを繰り返し使用しても急
激なゼオライトの結晶構造の崩壊は確認されず、分解性能の低減も確認されなかった。以
上のことから、オゾン–紫外光–二酸化チタン併用条件にゼオライトを組合せる方法は、有
機物の分解効率を大幅に向上することが可能である高い実用性を示すプロセスであること
が示唆された。  
 近年、光触媒担持吸着剤を使用した有害物質の除去が研究されている [5-14, 5-15]。吸着剤の
みを有害有機物の除去に用いる場合、吸着剤に有機物が蓄積し飽和に達することで吸着性
能が著しく低下してしまう。しかしながら、吸着剤と光触媒を複合化することにより、吸
着剤に蓄積される有機物を光触媒作用により徐々に分解除去できるため、吸着剤が劣化す
るのを抑制し吸着性能を長時間持続させることが可能になる。今後の展望として、本装置
に TiO2 担持ゼオライトを併用することで更なる分解性能の向上が期待される。  
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